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“ Qu'en est-il de ces heures troubles et désabusées, 
 Où les Dieux impuissants fixent l'humanité ? 
 Où les diet-nazies s'installent au Pentagone 
 Où Marilyn revêt son treillis d'Antigone 
 On n'en finit jamais d'écrire la même chanson 
 Avec les mêmes discours, les mêmes connotations." 
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Pendant longtemps, la biodiversité a été caractérisée uniquement par la diversité taxonomique, c’est-à-
dire par le nombre et la composition en espèces des assemblages. Cependant, la biodiversité ne peut être 
résumée uniquement à cette composante, car elle ne prend pas en compte les caractéristiques 
écologiques des espèces. Plusieurs facettes peuvent décrire la biodiversité dont la diversité fonctionnelle 
qui permet de considérer les traits écologiques des espèces et donc leur rôle dans le fonctionnement des 
écosystèmes. Cependant, peu d’études ont décrit cette facette de la biodiversité à large échelle, ni ses 
liens avec la diversité taxonomique et ses réponses face aux changements globaux. 
 
Les objectifs de cette thèse sont donc de 1) décrire et comprendre la distribution de la diversité 
fonctionnelle des assemblages de poissons d’eau douce à l’échelle globale et de 2) quantifier les 
conséquences des activités humaines sur les facettes taxonomique et fonctionnelle de la biodiversité. 
Pour cela, nous avons construit une base de données de traits morphologiques de plus de 9000 espèces 
de poissons d’eau douce, distribuées dans plus de 1000 bassins versants à travers le monde.  
 
Nous avons mis en évidence que la diversité fonctionnelle est très variable et faiblement corrélée à la 
diversité taxonomique à l'échelle mondiale. Par exemple, les écosystèmes Néotropicaux très diversifiés, 
abritent plus de 75% de la diversité fonctionnelle mondiale alors que les écosystèmes d’Afrique ou 
d’Asie, également riches en espèces, abritent moins d’un quart de la diversité fonctionnelle. Une telle 
situation est expliquée par les traits fonctionnels uniques portés par les espèces de certains ordres de 
poissons Néotropicaux qui contribuent à accroître la diversité fonctionnelle de cette région. La diversité 
fonctionnelle des différentes zones biogéographiques est de plus inégalement vulnérable à l’extinction 
des espèces menacées, puisque l’Europe ou l’Amérique du Nord pourraient perdre entre 35% et 45% de 
leur diversité fonctionnelle, alors que la zone Néotropicale apparaît moins sensible avec seulement 10% 
de sa diversité fonctionnelle portée par les espèces vulnérables. 
 
Nous avons également montré que les introductions d’espèces non-natives dans de nombreux bassins 
versants à travers le monde, ont contribué à modifier profondément les patrons historiques de 
biodiversité. En effet, les introductions d’espèces ont favorisé une homogénéisation taxonomique des 
faunes de poissons dans le monde qui s’accompagne d’une diminution du nombre d’espèces uniques 
dans les assemblages les plus pauvres. Ces changements sont en grande partie dus à un effet 
prépondérant de quelques espèces non-natives fortement introduites dans le monde. De plus, les espèces 
non-natives ont contribué à augmenter fortement la diversité fonctionnelle des assemblages, de 150% 
en moyenne, soit une augmentation 7 fois plus importante que celle reportée pour la diversité 
taxonomique (de 20% en moyenne). Cela démontre la forte sensibilité de la diversité fonctionnelle des 
assemblages de poissons face aux changements de composition d’espèces et la nécessité de considérer 
la diversité fonctionnelle pour appréhender les conséquences des activités humaines actuelles et futures. 
 
Ces résultats contribuent à enrichir les connaissances sur la biodiversité du clade de vertébrés le plus 
riche et auront donc des implications en termes de conservation de la biodiversité et de gestion des 
écosystèmes d’eau douce. 
 
MOTS-CLÉS : poissons d’eau douce ; macro-écologie ; diversité taxonomique ; diversité 
fonctionnelle ; alpha diversité ; béta diversité ; introductions ; extirpations. 
 
 
DISCIPLINE ADMINISTRATIVE : ÉCOLOGIE 
 
 
INTITULÉ ET ADRESSE DU LABORATOIRE : 
Laboratoire Évolution & Diversité Biologique (EDB) – UMR 5174 (CNRS/UPS) 
Université Paul-Sabatier, Bâtiment 4R1 
118, route de Narbonne 
31062 TOULOUSE CEDEX 9 -  France 
	
AUTHOR: Aurèle TOUSSAINT 
TITLE: FUNCTIONAL DIVERSITY OF FRESHWATER FISH: PATTERNS, DETERMINANTS 
AND CONSEQUENCES OF HUMAN ACTIVITIES 
 






Biodiversity is often characterized only through its taxonomic facet, i.e. the number and list of species 
present in assemblages. However, recent studies show that biodiversity can not be summarized only by 
this facet because it does not reflect the ecological characteristics of the species. Several facets can 
describe biodiversity as functional diversity that allows considering the ecological traits of species and 
thus their role in ecosystem functioning. However, few studies have described this facet of biodiversity 
at large scale, its links with the taxonomic diversity and its responses to global change. 
 
The objectives of this thesis is to 1) describe and understand the distribution of the functional diversity 
of freshwater fish assemblages at the global scale and 2) quantify the consequences of human activities 
on both taxonomic and functional biodiversity facets. Towards these aims we have built a morphological 
traits database for more than 9,000 species of freshwater fish occurring in more than 1,000 river basins 
across the world. 
 
We have demonstrated that functional diversity is unequally distributed across the world and weakly 
related to the taxonomic diversity at global scale. For example, species-rich Neotropical rivers host more 
than 75% of the global functional diversity whereas the African or Asian rivers, also rich in species, host 
less than a quarter of the world functional diversity. Such a situation is explained by the functional 
uniqueness supported by some species of Neotropical fish orders that contribute to increase the 
functional diversity of this region. The functional diversity of the different biogeographic realms is also 
unequally vulnerable to extinction of endangered species, as Europe or North America could lose 
between 35% and 45% of their functional diversity, while the Neotropical realm appears less sensitive 
with only 10% of its functional diversity supported by vulnerable species. 
 
We also showed that the introduction of non-native species in many river basins across the world have 
contributed to profoundly changing the historical patterns of biodiversity. Indeed, species introductions 
have promoted a taxonomic homogenization of fish faunas across the world accompanied by a decrease 
in the number of unique species in the poorest assemblages. This change is largely due to the overriding 
effects of few non-native species largely introduced worldwide. In addition, non-native species have 
contributed to significantly increase the functional diversity of assemblages by 150% on average, up to 
7 times greater than that reported for taxonomic diversity (20% on average). This demonstrates the high 
sensitivity of the functional diversity of fish assemblages face to changes in species composition and the 
need to consider the functional diversity for understanding the impact of current and future human 
activities. 
 
These results contribute to the knowledge on the biodiversity of the richest vertebrate clade and 
therefore have implications in terms of biodiversity conservation and management of freshwater 
ecosystems. 
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Figure	 12.	 Proportion	 d’espèces	 décrites	 fonctionnellement	 dans	 les	 1054	 bassins	
versants	de	la	base	d’occurrence	FishSPRICH.	
	






























































































“Nous sommes de petits vers, Zorba, de tout, tout petit vers sur la petite 
feuille d'un arbre gigantesque. Cette petite feuille est notre Terre. Les autres 
feuilles sont les étoiles que tu vois se mouvoir dans la nuit. Nous cheminons 
sur notre petite feuille en l'examinant anxieusement. Nous la humons, elle 
sent bon ou mauvais. Nous la goûtons, elle est comestible. Nous tapons 
dessus, elle résonne et crie comme un être vivant. Quelques hommes, les plus 
intrépides, arrivent jusqu'au bout de la feuille. De là, nous nous penchons, 
les yeux grands ouverts, les oreilles tendues, vers le vide. Nous frémissons. 
Nous devinons au-dessous de nous l'effrayant précipice, nous entendons de 
loin en loin le bruissement des autres feuilles de l'arbre gigantesque, nous 
sentons la sève monter des racines de l'arbre et notre cœur se gonfler. Ainsi 
penchés sur l'abîme, de tout notre corps, de toute notre âme, nous 









diversité	 biologique,	 estimée	 entre	 trois	 et	 plus	 de	 80	 millions	 d'espèces	 dont	
seulement	 1,75	 millions	 d'espèces	 sont	 actuellement	 décrites	 (Groombridge	 et	
Jenkins	2002	;	May	2011	;	Mora	et	al.	2011).	Cette	diversité	biologique,	ou	biodiversité,	
désigne	non	seulement	le	nombre	d’espèces,	mais	représente	également	des	notions	
plus	 larges	 allant	 de	 la	 variation	 génétique	 au	 sein	 de	 chaque	 espèce	 jusqu’à	 la	
diversité	des	écosystèmes	(Gaston	1996).	Cette	biodiversité,	en	interaction	avec	les	
processus	physiques	et	chimiques,	fournit	de	nombreux	services	à	l'humanité,	comme	
la	 production	 d'aliments	 et	 de	 matériaux,	 la	 purification	 de	 l'eau	 et	 de	 l'air,	 la	






Depuis	 plusieurs	 millénaires	 et	 l’avènement	 de	 l’agriculture	 au	 Néolithique,	 les	
Hommes	 ont	 une	 emprise	 sans	 commune	 mesure	 avec	 aucun	 autre	 animal	 sur	
l'environnement	(Pimm	et	al.	1995	;	Vitousek	et	al	1997a,	b	;	Chapin	et	al	2000).	Sous	
l’effet	 de	 l’amélioration	 des	 techniques	 et	 de	 l’augmentation	 exponentielle	 de	 la	
population	humaine	de	ces	derniers	siècles,	 l’empreinte	des	activités	humaines	sur	












Figure	 1.	 Représentation	 synthétique	 des	 causes	 et	 conséquences	 des	 activités	
humaines	sur	les	changements	globaux.	(Adapté	de	Vitousek	et	al.	1997b)	
Ces	 activités	 humaines	 ont	 conduit	 à	 une	 disparition	 d’espèces	 de	 plus	 en	 plus	
importante	au	cours	des	derniers	siècles,	une	tendance	en	notable	accélération	ces	
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Ces	 modifications	 de	 composition	 des	 assemblages	 d’espèces	 à	 travers	 les	
introductions	et	les	extirpations	d’espèces	se	sont	produites	à	un	rythme	très	rapide	
(quelques	centaines	d’années),	sans	commune	mesure	avec	les	rythmes	évolutifs	de	




des	 individus	 d’une	 espèce	 disparaissent	 d’un	 environnement	 que	 pour	 qu’une	
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population	 viable	 s’y	 installe.	 Ce	 retard	 du	 processus	 d’extinction	 par	 rapport	 au	
processus	 d’introduction	 amène	 aujourd’hui	 à	 observer	 une	 augmentation	 de	 la	
richesse	 spécifique	 locale	 dans	 de	 nombreux	 assemblages	 à	 travers	 le	monde.	 Ce	
phénomène	est	particulièrement	bien	 illustré	 chez	 les	poissons	d’eau	douce,	où	 la	
plupart	des	assemblages	ont	vu	 leur	richesse	spécifique	augmenter	sous	 l’effet	des	
introductions	 d’espèces	 non-natives	 alors	 que	 le	 nombre	 d’espèces	 éteintes	 reste	
faible	(Leprieur	et	al.	2008a).	Cependant,	 il	est	probable	que	 le	nombre	extinctions	
d’espèces	 augmente	 fortement	 dans	 les	 prochaines	 décennies,	 processus	 appelé	
dette	écologique	(Srinivasan	et	al.	2008).	
Les	 extinctions,	 tout	 comme	 les	 introductions	 rapides	 d'espèces	 suscitent	 des	
inquiétudes	non	seulement	pour	des	raisons	éthiques,	esthétiques	ou	économiques	
(Pimentel	et	al.	2000,	2005),	comme	la	perte	d'organismes	emblématiques	ou	ayant	
potentiellement	 une	 valeur	 agricole	 et	 économique	 potentielle	 ou	 une	 source	 de	
remèdes	médicaux	non	encore	découverts	mais	aussi	pour	des	raisons	écologiques,	
notamment	en	termes	de	fonctionnement	des	écosystèmes	(Naeem	et	al.	2012).	Ainsi,	
identifier	 et	 prévoir	 les	 conséquences	 écologiques	 de	 ces	 modifications	 des	
assemblages	 représentent	 aujourd’hui	 un	 enjeu	 prioritaire	 dans	 la	 lutte	 contre	 la	





Pour	 cela,	 les	 écologues	 ont	 cherché	 à	 comprendre	 la	 façon	 dont	 la	 biodiversité	
pouvait	affecter	le	fonctionnement	des	écosystèmes	mais	également	leur	stabilité	et	
leur	 résilience	 face	 aux	 changements	 (Tilman	 1997).	 Depuis	 les	 premières	
observations	 de	 Darwin	 (1859)	 d'un	 effet	 positif	 de	 la	 diversité	 biologique	 sur	 la	
productivité	des	écosystèmes	(voir	Hector	&	Hooper	2002),	ces	questions	ont	été,	et	
restent	 des	 sujets	 centraux	 en	 écologie	 (Loreau	 et	 al.	 2001	;	 Hooper	 et	 al.	
2005	;	Thuiller	 et	 al.	 2005	 ;	 Loreau	 &	 Mazencourt	 2013	 ;	 Lefcheck	 et	 al.	 2015).	
	 11	
Cependant,	même	si	les	conséquences	de	l'extinction	et	de	l’introduction	d’espèces	
sont	 débattues	 depuis	 près	 de	 40	 ans,	 elles	 restent	 sujettes	 à	 controverse	
(McNaughton	1977	;	Doak	et	al	1998	;	Tilman	1999	;	Diaz	2001).	Dans	ce	contexte,	les	














d’énergie	 (barrages,	 refroidissement	 des	 centrales	 nucléaires)	 ou	 pour	 soutenir	
l’agriculture	 et	 les	 industries	 (par	 exemple	 les	 papeteries,	 les	 aciéries	 ou	 les	
blanchisseries)	 très	 consommatrices	 en	 eau.	 Ces	 enjeux	 font	 peser	 une	 pression	









40%	de	 la	diversité	des	eucaryotes	 (Strayer	&	Dudgeon	2010).	Bien	que	 le	nombre	
précis	d’espèces	de	poissons	reste	à	déterminer,	il	existe	actuellement	plus	de	30	000	
espèces	décrites	(Fishbase,	Froese	&	Pauli	2013),	ce	qui	représente	plus	de	la	moitié	
des	espèces	de	vertébrés	 connus.	 Les	poissons	d’eau	douce	 constituent	près	de	 la	
moitié	 des	 espèces	de	poissons	 (entre	40	et	 43%	 selon	Eschmeyer	 2005	et	Nelson	
2006).	Environ	13	000	espèces	de	poissons	d’eau	douce	vivent	dans	les	lacs,	les	rivières	
et	 les	 fleuves	 qui	 ne	 couvrent	 que	 1%	 de	 la	 surface	 de	 la	 Terre.	 Selon	 l'Union	
Internationale	pour	 la	Conservation	de	 la	Nature	 (IUCN	2014),	25%	de	ces	espèces	






grands	 pays	 d’Asie	 du	 Sud	 (Briones	 et	 al.	 2006	;	 FAO	 2012).	 En	 plus	 d’être	 une	
ressource	 alimentaire	 indispensable	 aux	 populations	 les	 plus	 pauvres,	 les	 poissons	
d’eau	douce	sont	également	sous	pression	commerciale	importante.	L’aquariophilie	









Un	 prérequis	 pour	 comprendre	 les	 conséquences	 des	 activités	 humaines	 sur	 des	
changements	 de	 biodiversité	 est	 de	 comprendre	 les	 processus	 qui	 déterminent	 et	






étendues	 allant	 du	 continent	 à	 l’ensemble	 du	 globe	 (Wiens	 &	 Donoghue	 2004	;	
Pennings	&	Silliman	2005).	En	effet,	de	récentes	études	ont	montré	qu’analyser	 les	













telles	 que	 la	 diversité	 taxonomique,	 la	 diversité	 fonctionnelle	 et	 la	 diversité	
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phylogénétique	(Peres-Neto	&	Cumming	2010	;	Heino	2011	;	Logue	et	al.	2011).	Ces	







et	 en	 particulier	 celles	 sur	 les	 poissons	 d’eau	 douce,	 sont	 ainsi	 basées	 sur	 cette	
diversité	 taxonomique	 pour	 décrire	 la	 structure	 des	 assemblages	 (Lévêque	 et	 al.	
2008	;	Oberdorff	et	al.	2011).		
	 I.2.1.	Les	déterminants	de	la	diversité	taxonomique	à	l’échelle	globale	
À	 l’échelle	 globale,	 la	 diversité	 taxonomique	 des	 poissons	 d’eau	 douce	 est	 très	
inégalement	répartie	(Oberdorff	et	al.	1997	;	Zhao	et	al.	2006	;	Habit	et	al.	2012).	Six	
zones	biogéographiques	ont	été	identifiées	sur	la	base	de	leur	ressemblance	en	terme	
de	 composition	 spécifique	 (Figure	 3	;	 Berra	 2001).	 Chaque	 zone	 abrite	 une	 faune	
distincte	 (Lévêque	 et	 al.	 2008)	 qui	 résulte	 de	 leur	 isolement	 au	 cours	 de	 l’histoire	
géologique	de	la	Terre.	La	séparation	des	zones	biogéographiques	par	des	océans,	par	
des	montagnes	 ou	 par	 des	 déserts	 a	 eu	 pour	 conséquences	 d’isoler	 les	 faunes	 de	
poissons	d’eau	douce	qui	ont	donc	connu	une	évolution	distincte	au	cours	du	temps,	


















zones	 biogéographiques.	 Les	 Characiformes	 (tétras	 et	 cardinaux),	 par	 exemple,	
regroupent	des	espèces	tropicales	uniquement	présentes	dans	les	zones	Néotropicale	
et	 Afrotropicale.	 À	 l’inverse	 les	 salmonidés,	 regroupent	 des	 espèces	 d’eau	 froide,	
adaptées	aux	climats	tempérés	des	zones	Paléarctique	et	Néarctique.	Seuls	quelques	
groupes	 très	 diversifiés	 ont	 une	 distribution	 plus	 large,	 comme	 les	 Siluriformes	
(poisson-chats),	les	Perciformes	présents	dans	les	six	zones	biogéographiques	ou	les	































la	 richesse	 spécifique	 des	 assemblages	 de	 poissons	 d’eau	 douce	 à	 l’échelle	 des	
bassins	versants.	Chaque	cercle	illustre	une	hypothèse	(liée	à	l’aire,	au	climat	et/ou	
aux	 processus	 historiques)	 expliquant	 les	 niveaux	 de	 biodiversité.	 Les	 valeurs	






















facteur	qui	détermine	 les	 limites	physiologiques	de	 l'espèce.	Dans	 le	premier,	 il	est	




Enfin,	une	 troisième	hypothèse	«	historique	»	 (Whittaker	1977)	prédit	une	 relation	
positive	entre	 la	 richesse	spécifique	et	une	stabilité	climatique	au	cours	des	 temps	
géologiques.	Cette	hypothèse	met	en	évidence	l’importance	de	la	connectivité	entre	
les	 bassins	 versants	 dans	 le	 maintien	 d’une	 forte	 richesse	 spécifique	 (Ward	 et	 al.	
2002	;	 Fullerton	 et	 al.	 2010).	 Lors	 de	 périodes	 de	 glaciations,	 par	 exemple,	 les	
populations	 sont	 isolées	 pendant	 des	 phases	 plus	 ou	 moins	 longues.	 Les	 bassins	














Ce	 type	de	processus	 est	 également	 observé	pour	 les	 faunes	 d’Amérique	du	Nord	
(Griffiths	et	al.	2010),	où	la	région	du	Mississipi	a	joué	un	rôle	de	refuge	pendant	la	
dernière	 glaciation	 et	 conserve	 aujourd’hui	 une	 forte	 diversité	 taxonomique	
(Oberdorff	et	al.	1997).		
En	 revanche	 dans	 les	 zones	 tropicales,	 non	 prises	 dans	 les	 glaces	 pendant	 les	
glaciations	du	Pléistocène,	un	autre	effet	a	pu	conduire	à	une	défaunation	de	certains	
bassins	 versants.	 En	 effet,	 les	 zones	 tropicales	 ont	 également	 souffert	 des	










&	 Irvin	 2004	;	 Clavero	&	Garcia-Berthou	 2005	;	 Byrnes	 et	 al.	 2007	;	 Clavero	 2011	;	
Strayer	 2012).	 Il	 existe	 deux	 types	 d’introductions	 d’espèces.	 Soit	 de	 façon	
intentionnelle	 dans	 un	 but	 commercial	 (par	 exemple	 pour	 l'aquaculture),	 récréatif	






Actuellement,	 un	 quart	 des	 cours	 d’eau	 du	 globe	 ont	 une	 faune	 ichthyologique	
composée	de	25%	ou	plus	d’espèces	non-natives	(Leprieur	et	al.	2008a).	Cependant,	








l’introduction	 d’espèces	 provenant	 de	 différentes	 localités	 à	 travers	 le	 monde	
(Leprieur	et	al.	2008a	;	Olden	et	al.	2006).		
En	 s’établissant,	 ces	 espèces	 non-natives	 peuvent	 devenir	 invasives	 et	modifier	 la	





milieux	et	 la	dégradation	des	habitats,	ont	également	conduit	à	 la	disparition	ou	 la	
mise	 en	 danger	 de	 disparition	 d’espèces	 (Hermoso	 et	 al.	 2011	;	 IUCN	 2014).	
Cependant,	le	nombre	d’extirpations	d’espèces	de	poissons	d’eau	douce	reste	faible	








Les	 introductions	et	extirpations	d’espèces	n’ont	pas	 seulement	changé	 la	 richesse	
spécifique	 (alpha	diversité),	 elles	ont	également	modifié	 le	degré	de	 ressemblance	
entre	les	communautés	(béta	diversité)	(Rahel	2000	;	Olden	et	al.	2008	;	Villéger	et	al.	
2011).	 Sous	 l’effet	 des	 extirpations	 et	 des	 introductions	 d’espèces,	 les	 faunes	 de	
poissons	d’eau	douce	montrent	une	tendance	globale	à	s’homogénéiser,	c’est-à-dire	
à	devenir	de	plus	en	plus	similaires	en	terme	de	composition	d’espèces	(Rahel	2000	;	












Jusqu'à	 présent,	 la	 biodiversité	 des	 poissons	 d’eau	 douce	 a	 surtout	 été	 étudiée	 à	
travers	 le	 prisme	 de	 la	 diversité	 taxonomique.	 Cependant,	 l’étude	 de	 la	 diversité	
taxonomique	n’a	pas	permis	d’élucider	certains	processus	qui	contribuent	à	expliquer	
la	biodiversité	à	l’échelle	du	globe,	par	exemple	comprendre	le	rôle	relatif	de	chaque	
espèce	 dans	 le	 fonctionnement	 des	 écosystèmes.	 Se	 focaliser	 sur	 le	 seul	 nombre	





rôle	 dans	 le	 fonctionnement	 des	 écosystèmes	 (Diaz	 et	 al.	 2001	;	 Lamouroux	 et	 al.	
2002	;	McGill	et	al.	2006	;	Diaz	et	al.	2007).	Pour	prendre	en	compte	cet	aspect,	 le	
concept	de	biodiversité	est	aujourd’hui	développé	au	travers	de	différentes	facettes	
(Figure	5).	En	plus	du	nombre	et	de	 l’identité	des	espèces	 (c’est-à-dire	 la	diversité	
taxonomique),	 les	 assemblages	 peuvent	 être	 décrits	 par	 la	 diversité	 des	 traits	





espèces	des	assemblages	est	 influencée	par	des	 facteurs	environnementaux	et	 est	
modifiée	par	des	pressions	environnementales.	Trois	 types	de	mesures	permettent	

































Cette	 discipline	 est	 aujourd’hui	 reconnue	 par	 les	 scientifiques	 comme	 une	 voie	
prometteuse	 pour	 décrire	 et	 comprendre	 la	 distribution	 des	 caractéristiques	
écologiques	des	espèces	à	l’échelle	des	assemblages	(Hoeinghaus	2007	;	Weiher	et	al.	
2011).	De	plus,	elle	permet	d’identifier	 les	conséquences	des	activités	humaines	et	








Les	 approches	 basées	 sur	 la	 diversité	 fonctionnelle	 se	 sont	 considérablement	
développées	ces	dernières	années	(Rosenfeld	2002	;	McGill	et	al.	2006	;	Verberk	et	al.	
2008	;	Webb	et	al.	2010	;	Mouillot	et	al.	2011	;	Heino	2013	;	Mason	&	De	Bello	2013).	








Violle	 et	 al.	 (2007)	 définissent	 le	 concept	 de	 trait	 fonctionnel	 comme	 tout	 trait	
morphologique	ou	physiologique	ou	phénologique	ayant	un	effet	 sur	 la	 fitness	des	
organismes	 (à	 travers	 la	 croissance,	 la	 reproduction	 et	 la	 survie).	 Il	 est	 cependant	
complexe	d’identifier	quels	sont	les	traits	fonctionnels	pertinents	pour	représenter	le	
rôle	des	espèces	dans	les	écosystèmes.	En	effet,	pour	la	plupart	des	organismes,	en	
particulier	 les	 vertébrés,	 un	 trait	 fonctionnel	 peut	 être	 impliqué	 dans	 plusieurs	
fonctions	écologiques	(Tilman	et	al.	1997	;	Diaz	et	al.	2006	;	Violle	et	al.	2007	;	Flynn	
et	al.	2009	;	Dolédec	&	Statzner	2010	;	Cadotte	et	al.	2011	;	Culp	et	al.	2011).	La	vision,	
par	 exemple,	 intervient	 dans	 la	 prédation,	 la	 locomotion	 ou	 la	 recherche	 de	
partenaires	sexuels	(Mayfield	et	Levine	2010	;	Pausas	et	Verdu	2010).	Mais	l’inverse	
est	également	vrai.	Ainsi,	une	fonction	écologique,	comme	la	nage	ou	la	nutrition	fait	




diversité	 fonctionnelle	 restent	 majoritairement	 cantonnées	 à	 des	 petites	 échelles	






des	 espèces,	 la	 taille	 et	 la	 forme	 des	 organes	 (internes	 ou	 externes),	 des	 traits	
d’histoire	de	vie	ou	bien	encore	des	traits	comportementaux	(activité	des	individus,	
d’organisation	sociale	(grégarisme))	ont	permis	de	décrire	 la	diversité	fonctionnelle	





I.4.3.	 Quels	 traits	 pour	 caractériser	 la	 diversité	 fonctionnelle	 des	 poissons	
d’eau	douce	à	large	échelle	?	
Depuis	 plus	 de	 30	 ans,	 de	 nombreuses	 études	 ont	 décrit	 le	 rôle	 écologique	 des	
poissons	d’eau	douce	à	travers	leurs	traits	fonctionnels	(Gatz	1979	;	1981	;	Winemiller	
1991	;	McGill	et	al.	2006	;	Hoagstrom	et	al.	2008	;	Webb	et	al.	2010	;	Hugueny	et	al.	




éléments	 nutritifs	 (Stergiou	 &	 Karpouzi	 2001	;	 Hoey	 &	 Bellwood	 2008).	 Ainsi,	
caractériser	 les	 espèces	 de	 poissons	 par	 des	 groupes	 était	 certes	 une	 avancée	 en	






stratégies	 écologiques.	 La	 relation	 entre	 la	 forme	 et	 les	 fonctions	 écologiques	 des	
poissons	a	été	étudiée	pour	de	nombreux	traits	morphologiques	(Gatz	1979,	1981	;	
Moyle	 &	 Senanayake	 1984).	 Keast	 &	 Webb	 (1966)	 étaient	 parmi	 les	 premiers	 à	
discuter	 les	 conséquences	 écologiques	 des	 variations	 morphologiques	 chez	 les	
poissons	d’eau	douce.	En	particulier,	en	reliant	 la	 taille	de	 l’intestin	des	poissons	à	

















Cette	 thèse	 a	 pour	 principal	 objectif	 de	 décrire	 et	 de	 comprendre	 la	 distribution	
historique	de	 la	diversité	fonctionnelle	des	assemblages	de	poissons	d’eau	douce	à	
l’échelle	globale	et	de	quantifier	 les	conséquences	des	activités	humaines	sur	cette	
facette	 de	 la	 biodiversité.	 Comme	 nous	 l’avons	 vu	 précédemment,	 les	 patrons	 de	
diversité	 taxonomique	 ont	 fait	 l’objet	 de	 nombreuses	 études	 depuis	 le	 début	 des	
années	 1990,	 mais	 il	 n’existe	 pas	 d’étude	 à	 l’échelle	 globale	 de	 la	 diversité	
fonctionnelle	chez	les	poissons	d’eau	douce.		
Pour	cela,	nous	avons	mis	en	place	une	base	de	données	de	traits	morphologiques	





sur	 les	patrons	globaux	de	diversité	fonctionnelle.	Dans	tout	 le	manuscrit,	 le	terme	
«	diversité	fonctionnelle	»	fera	référence	à	 la	facette	morphologique	de	la	diversité	
fonctionnelle	décrite	à	partir	de	la	base	de	données	FishMORPH.	
J’ai	 ainsi	 étudié,	 dans	 un	 premier	 temps,	 comment	 la	 diversité	 fonctionnelle	 est	
corrélée	 aux	 patrons	 de	 diversité	 taxonomique	 à	 l’échelle	 globale	 (Chapitre	 III).	 À	
cette	échelle,	 j’ai	quantifié	 les	déterminants	des	patrons	de	diversité	 fonctionnelle	
ainsi	que	leurs	vulnérabilité	face	à	la	perte	d’espèces	potentiellement	vulnérables.		
J’ai	 ensuite	 quantifié	 les	 conséquences	 des	 activités	 humaines	 sur	 les	 patrons	
historiques	 de	 diversité	 fonctionnelle	 à	 l’échelle	 des	 bassins	 versants	 et	 analysé	 la	
contribution	 des	 déterminants	 des	 changements	 de	 diversités	 taxonomique	 et	
fonctionnelle	(Chapitre	IV).	Pour	cela,	 j’ai	déterminé	le	rôle	de	chaque	espèce	non-
native	dans	les	changements	de	béta	diversité	taxonomique,	et	en	particulier	identifié	
quelles	 sont	 les	 espèces	 responsables	 des	 processus	 d’homogénéisation	 et	 de	
différenciation	taxonomique	des	faunes	de	poissons	à	l’échelle	du	globe	(Chapitre	IV.	
1).	 Puis,	 j’ai	 quantifié	 les	 impacts	 des	 introductions	 d’espèces	 non-natives	 et	 des	
extirpations	 d’espèces	 natives	 sur	 la	 diversité	 fonctionnelle	 (Chapitre	 IV.2)	 en	 les	
comparant	à	ceux	induits	sur	la	diversité	taxonomique.	
Enfin,	je	synthétise	les	principaux	enseignements	des	études	développées	dans	cette	
thèse	 (Chapitre	 V)	 afin	 de	 l’inscrire	 dans	 un	 contexte	 plus	 général	 sur	 l’intérêt	 de	
l’utilisation	 de	 la	 diversité	 fonctionnelle	 dans	 les	 études	 de	 macro-écologie	 mais	
également	 vers	des	perspectives	plus	appliquées,	 en	 termes	de	 conservation	de	 la	
biodiversité.	Je	propose	ensuite	deux	grandes	perspectives	permettant	de	prolonger	
ce	travail.	L’une	porte	sur	des	questions	scientifiques	soulevées	par	 les	résultats	de	




Les	 2	 chapitres	 qui	 représentent	 le	 corps	 de	 cette	 thèse	 (Chapitres	 III	 et	 IV)	 sont	
organisés	sous	forme	de	4	articles	scientifiques	rédigés	en	anglais	(3	ont	été	publiés	
dans	des	journaux	scientifiques	et	1	est	en	préparation).	Pour	chacun	de	ces	articles,	
j’ai	 décrit	 le	 contexte,	 les	 principaux	 résultats	 et	 les	 conclusions	 sous	 forme	 d’un	










































Diversités taxonomique et	fonctionnelle,	 passées et	
actuelles des	assemblages	de	poissons d’eaudouce
Chapitre	II






















































































” Toute la nature organique est une preuve ininterrompue de 
l’identité ou de l’indissolubilité de la forme et du contenu. Les 
phénomènes morphologiques et physiologiques, la forme et la 






douce	 à	 l’échelle	 globale	 et	 de	 tester	 nos	 hypothèses	 écologiques,	 nous	 avons	 d’une	part	
utilisé	une	base	de	données	d’occurrences	des	espèces	dans	des	bassins	versants	à	travers	le	
monde	 (Base	 FishSPRICH).	 Nous	 avons	 d’autre	 part	 construit	 une	 base	 de	 traits	
morphologiques	 afin	 de	 mesurer	 la	 diversité	 fonctionnelle	 des	 assemblages	 (Base	
FishMORPH).	Je	présente	dans	ce	chapitre	ces	2	bases	de	données	en	détails	puis	les	méthodes	






La	 base	 de	 données	 d’occurrences	 FishSPRICH	 (Brosse	 et	 al.	 2013)	 regroupe	 la	 liste	 des	




(Leprieur	 et	 al.	 2011	 ;	 Oberdorff	 et	 al.	 2011	 ;	 Tedesco	 et	 al.	 2012)	mais	 également	 pour	






(2	 ordres,	 les	 Amiiformes	 et	 les	 Lepidosteiformes)	 et	 des	 téléostéens	 (33	 ordres)).	 Les	
	 34	
téléostéens	 représentent	 99%	 des	 espèces	 de	 poissons	 d’eau	 douce	 et	 comptent	 environ	









historiquement	 présentes	 (c’est-à-dire	 avant	 les	 changements	 dus	 aux	 activités	 humaines)	
mais	 également	 des	 noms	 des	 espèces	 introduites	 et	 extirpées.	 Sont	 considérées	 comme	
introduites,	les	espèces	qui	n’existaient	pas	naturellement	dans	le	bassin	versant	et	qui	ont	
pu	maintenir	une	ou	des	population(s)	viable(s)	sur	plusieurs	générations	(espèces	établies).	
De	 plus,	 une	 espèce	 est	 considérée	 comme	 endémique	 si	 elle	 est	 native	 d’un	 seul	 bassin	
(Oberdorff	et	al.	1997	;	Tedesco	et	al.	2012).	Au	cours	de	ma	thèse,	j’ai	mis	à	jour	la	taxonomie	





la	distribution	géographique	des	espèces	 telle	que	 renseignée	dans	 la	base	FishSPRICH,	 et	














II.2.	Mesurer	 la	 diversité	 fonctionnelle	 à	 partir	 de	 caractéristiques	
morphologiques	des	espèces	
La	 construction	 d’une	 de	 données	 de	 traits	 fonctionnels	 nécessite	 3	 grandes	 étapes	 (1	 :	









































fonctions	 écologiques	 des	 poissons	 d’eau	 douce	 :	 la	 nutrition	 et	 la	 locomotion	 (Table	 1,	
Cummings	1973	;	Gatz	1979	;	Webb	1984	;	Winemiller	1991	;	Winemiller	&	Rose	1992	;	Sibbing	
&	Nagelkerke	2001).	L'ensemble	des	traits	sélectionnés	vise	donc	à	décrire	la	taille	relative,	la	





corrélés	 avec	 la	 taille	 du	 corps,	 qui	 a	 été	 considérée	 comme	 un	 trait	 distinct	 (donnée	





Figure	 9.	 Mesures	 des	 caractéristiques	 morphologiques.	 Toutes	 ces	 caractéristiques	












































La	 fonction	 de	 nutrition	 a	 été	 caractérisée	 par	 la	mesure	 de	 4	 traits	 impliquant	 plusieurs	
organes	(Table	1).	Le	processus	de	détection	des	proies	et	d'acquisition	de	la	nourriture	font	
généralement	intervenir	des	stimuli	visuels	(Fernald	1988).	L'acuité	visuelle	peut	être	estimée	
en	mesurant	 le	diamètre	maximal	de	 l'œil	 (Ed)	par	rapport	à	 la	taille	de	 la	tête	(Hd)	(Taille	
relative	de	l’œil	(Ed/Hd),	Boyle	et	Horn	2006	;	Winemiller	1991)	ainsi	que	la	position	verticale	
des	yeux	(Ed/Hd).	La	deuxième	étape	de	la	fonction	de	nutrition	est	la	capture	des	proies.	Pour	





1984	 ;	 Sfakiotakis	 et	 al.	 1999	 ;	 Blake	 2004):	 l'endurance,	 l'accélération	 et	 la	 maniabilité.	



















une	 traînée	 latérale	 qui	 diminue	 l’efficacité	 de	 nage	 (Blake	 2004).	 Quant	 aux	 nageoires	
pectorales,	 nous	 avons	 caractérisé	 leur	 taille	 (PFl/Bl)	 et	 leur	 position	 (PFi/Bd,	 Gatz	 1979	 ;	
Villéger	 et	 al.	 2010).	 Les	 espèces	 très	 endurantes	 ont	 tendance	 à	 avoir	 des	 nageoires	
pectorales	insérées	assez	haut	et	en	forme	de	rame,	liées	à	une	efficacité	de	propulsion	élevée	
et	une	réduction	de	la	traînée.	Au	contraire,	les	espèces	qui	ont	une	forte	manœuvrabilité	ont	
tendance	 à	 avoir	 des	 nageoires	 pectorales	 arrondies	 et	 insérées	 bas	 pour	 augmenter	 la	
précision	de	mouvement	(Fulton	et	al.	2001).	
La	performance	de	nage	est	affectée	par	les	frottements	entre	l'eau	et	le	corps	du	poisson.	La	









valides	 les	 traits	morphologiques	 présentés	 ci-dessus	 sur	un	 spécimen	adulte.	 Prendre	 un	
individu	par	espèce	permettait	de	s’assurer	d’un	effort	d’échantillonnage	constant	entre	les	
espèces.	 Cette	 méthode	 présente	 l'avantage	 d'être	 facilement	 applicable	 à	 une	 grande	
























































variabilité	 intra-spécifique.	 Il	 est	 souvent	 postulé	 que	 la	 variabilité	 intra-spécifique	 est	
négligeable	dans	des	études	de	macro-écologie	(McGill	et	al.	2006	;	Petchey	and	Gaston	2006	




pris	en	 considération	dans	 les	approches	à	 large	échelle	 (Amundsen	et	al.	 2003	 ;	Mouillot	








début	 de	 ma	 thèse,	 la	 collecte	 bibliographique	 était	 presque	 entièrement	 réalisée.	 J’ai	
contribué	à	la	fin	de	cette	collecte	ainsi	qu’à	mesurer	environ	1/3	des	espèces	et	à	vérifier,	
dans	la	mesure	du	possible,	les	erreurs	de	mesures.		
En	 effet,	 j’ai	 vérifié	 avec	 Nicolas	 les	 données	 et	 corrigé	 les	 erreurs	 de	 mesures	 et	













ont	 été	 fixées	 à	 0.	 	 Ces	 espèces	 n’utilisant	 pas	 leur	 nageoire	 caudale	 comme	 moyen	 de	
propulsion,	nous	avons	fixé	le	ratio	CFdCPd	à	0.	Pour	les	espèces	qui	possèdent	une	bouche	
ventrale	(par	exemple	les	Loricaridés),	la	position	de	la	bouche	(MoBd)	a	été	fixée	à	0.		








Un	 premier	 travail	 de	 cette	 thèse	 a	 consisté	 à	 analyser	 la	 distribution	 des	 traits	
morphologiques.	En	effet,	aucune	étude	n’avait	encore	décrit	la	morphologie	externe	d’autant	
d’espèces	de	poissons	d’eau	douce	simultanément.	
La	 distribution	 de	 la	 valeur	 des	 traits	 nous	 renseigne	 sur	 la	 gamme	 de	 trait	 «	 réalisée	 »	













valeurs	 de	 traits	 aient	 pu	 être	 favorisées	 au	 cours	 de	 l’évolution,	 résultant	 soit	 d’un	











	 	 N	 Moy	 ES	 Range	 Min	 2.5%	 Med	 97.5%	 Max	
EdHd	 Borné	 7676	 0.40	 0.13	 0.87	 0.00	 0.17	 0.40	 0.66	 0.87	
MoBd	 Borné	 7676	 0.38	 0.20	 0.94	 0.00	 0.00	 0.41	 0.71	 0.94	
JlHd	 Non	 6918	 0.41	 0.32	 7.06	 0.00	 0.00	 0.37	 0.99	 7.06	
EhBd	 Borné	 7671	 0.55	 0.10	 0.84	 0.16	 0.36	 0.54	 0.75	 1.00	
BlBd	 Non	 7705	 4.43	 2.34	 42.60	 1.12	 2.08	 4.00	 9.93	 43.73	
HdBd	 Borné	 7699	 0.57	 0.12	 0.80	 0.19	 0.35	 0.57	 0.83	 0.99	
PFiBd	 Borné	 7641	 0.28	 0.16	 0.86	 0.00	 0.00	 0.27	 0.66	 0.86	
PFlBd	 Non		 7103	 0.19	 0.06	 0.51	 0.00	 0.08	 0.18	 0.33	 0.51	
CFdCPd	 Non	 7272	 2.58	 1.04	 15.45	 0.00	 1.23	 2.45	 4.74	 15.45	








est	 indiqué	 la	médiane	(tirets),	 le	premier	et	 le	troisième	quartile	 (pointillés).	Le	nombre	d’espèces	






































































































 fin vertical position
n= 7104


































































entre-elles	 qu’avec	 des	 espèces	 d’un	 autre	 groupe	 taxonomique.	 Pour	 cela,	 nous	 avons	
analysé	la	distribution	des	traits	au	sein	de	la	taxonomie	à	3	niveaux	différents	(Ordre,	Famille	
et	Genre).	Pour	les	10	traits	considérés,	plus	on	diminue	le	niveau	taxonomique	(ordre	puis	


















Siluriformes	 36	 429	 2209	 1939(87.78%)	
Cypriniformes	 10	 384	 2128	 1887(88.67%)	
Perciformes	 48	 424	 1979	 1858(93.89%)	
Characiformes	 19	 263	 1539	 1353(87.91%)	
Cyprinodontiformes	 10	 107	 622	 596(95.82%)	
Osteoglossiformes	 8	 29	 178	 160(89.89%)	
Clupéiformes	 5	 48	 113	 108(95.58%)	
Gymnotiformes	 5	 30	 111	 106(95.5%)	
Salmoniformes	 1	 11	 94	 89(94.68%)	
Athériniformes	 6	 21	 93	 76(81.72%)	
Osmériformes	 7	 22	 71	 70(98.59%)	
Synbranchiformes	 3	 9	 71	 53(74.65%)	
Scorpaeniformes	 5	 18	 68	 65(95.59%)	
Béloniformes	 3	 11	 39	 35(89.74%)	
Pleuronectiformes	 5	 17	 37	 30(81.08%)	
Tétraodontiformes	 1	 9	 34	 31(91.18%)	
Acipenseriformes	 2	 6	 26	 23(88.46%)	
Gonorynchiformes	 3	 5	 23	 20(86.96%)	
Anguilliformes	 3	 5	 21	 17(80.95%)	
Syngnathiformes	 1	 6	 19	 15(78.95%)	
Mugiliformes	 1	 7	 17	 17(100%)	
Gastérosteiformes	 2	 5	 12	 12(100%)	
Ésociformes	 2	 4	 10	 10(100%)	
Polypteriformes	 1	 2	 10	 9(90%)	
Lépisosteiformes	 1	 2	 6	 6(100%)	
Percopsiformes	 3	 4	 5	 5(100%)	
Batrachoidiformes	 1	 4	 5	 4(80%)	
Élopiformes	 2	 2	 4	 4(100%)	
Gobiesociformes	 1	 1	 4	 4(100%)	
Gadiformes	 2	 3	 3	 3(100%)	
Pristiformes	 1	 1	 3	 3(100%)	
Amiiformes	 1	 1	 1	 1(100%)	









une	 combinaison	 de	 valeurs	 de	 traits	 dans	 un	 espace	multidimensionnel	 (Cornwell	 2006	 ;	
Villéger	 et	 al.	 2008).	 Les	 analyses	 statistiques,	 telles	 que	 les	 Analyses	 en	 Composantes	
Principales	(ACP)	permettent	de	représenter	un	grand	nombre	de	variables	dans	un	espace	à	
n-dimensions	où	chaque	dimension	est	indépendante	des	autres.	Cette	propriété	permet	ainsi	


























II.3.4.	 Un	 espace	 fonctionnel	 à	 5	 dimensions	 pour	 représenter	 la	 diversité	
fonctionnelle	des	poissons	d’eau	douce	
Les	 cinq	 premiers	 axes	 de	 l’ACP	 ont	 une	 valeur	 propre	 supérieure	 à	 1,	 c’est-à-dire	 qu’ils	



















espèces	dans	un	espace	 fonctionnel	 construit	avec	 les	10	 traits	 fonctionnels	et	 la	distance	
entre	les	espèces	dans	un	espace	fonctionnel	construit	avec	9	des	10	traits	fonctionnels.	Nous	
avons	 donc	 répété	 l’opération	 10	 fois,	 à	 chaque	 fois	 en	 enlevant	 un	 trait	 différent	 dans	








	 Axe	1	 Axe	2	 Axe	3	 Axe	4	 Axe	5	
Valeurs	propres	 2.31	 1.88	 1.60	 1.23	 1.03	
Pourcentage	de	variance	
expliqué	 23.1	 18.8	 16.0	 12.3	 10.3	
Pourcentage	cumulé	de	





	 Axe	1	 Axe	2	 Axe	3	 Axe	4	 Axe	5	
EdHd	 5.67	 <1	 26.8	 16.3	 7.39	
MoBd	 25.4	 3.58	 7.68	 3.02	 <1	
JlHd	 20.4	 5.28	 <1	 <1	 2.03	
EhBd	 11	 13.6	 15.5	 2.18	 <1	
JlHd	 6.83	 11.6	 16.4	 18.3	 <1	
HdBd	 <1	 13.4	 29.3	 8.81	 2.4	
PFiBd	 23.9	 4.75	 <1	 3.42	 1.94	
PFlBd	 5.24	 24	 <1	 11.1	 4.17	
CFdCPd	 <1	 3.52	 <1	 1.92	 80.6	
BLmax	 <1	 19.4	 3.44	 34.9	 <1	
La	 contribution	 de	 chaque	 trait	 est	 exprimée	 en	 pourcentage	 et	 les	














Nous	 avons	 mesuré	 la	 diversité	 fonctionnelle	 comme	 le	 volume	 minimal	 de	 l’espace	
fonctionnel	en	5	dimensions	(construit	à	partir	des	traits	fonctionnels)	rempli	par	les	espèces	
d’un	 assemblage	 (Figure	 11).	 Bien	 qu’il	 existe	 une	 multitude	 d’indices	 de	 diversité	
fonctionnelle,	 restreindre	 la	 diversité	 fonctionnelle	 à	 un	 seul	 indice	 a	 été	 motivé	 par	 un	




















































































































sont	 fonctionnellement	 décrites	 (1er	Quartile	 :	 73.3	%	 ;	Médiane	 :	 83.03%	 ;	 3e	Quartile	 :	
91.03%,	 Figure	 13).	 Nous	 n’avons	 pas	 détecté	 de	 différences	 significatives	 entre	 les	
pourcentages	 d’espèces	 fonctionnellement	 décrites	 pour	 les	 différentes	 zones	
biogéographiques	(ANOVA,	F=2.73,	df=5,	P=0.09,	Annexe	1	:	Figure	3).		
	
Figure	 12.	 Proportion	 des	 espèces	 de	 poissons	 décrites	 fonctionnellement	 dans	 les	 1054	 bassins	








































































correspond	 à	 la	 richesse	 native	 plus	 le	 nombre	 d’espèces	 introduites	 moins	 les	 espèces	
extirpées.	De	plus,	pour	 chaque	occurrence	non-native	d’une	espèce,	nous	avons	 identifié	





























































III.1.	 Une	 congruence	 limitée	 entre	 diversités	 taxonomique	 et	
fonctionnelle	des	poissons	d’eau	douce	
Les	 patrons	 de	 diversité	 taxonomique	 des	 assemblages	 de	 poissons	 d’eau	 douce	 ont	 été	









Dans	 cette	 étude	 (P1),	 nous	 avons	 mesuré	 les	 patrons	 historiques	 de	 diversité	
morphologique	des	poissons	d’eau	douce	à	l’échelle	du	globe.	En	couplant	la	base	de	traits	
morphologiques	 et	 la	 base	 d’occurrences	 des	 espèces,	 nous	 avons	 analysé	 comment	 se	




par	une	 forte	dissimilarité	 taxonomique	 (98.8%	en	moyenne),	 la	dissimilarité	 fonctionnelle	
est	 plus	 faible	 (72.4%	en	moyenne).	De	plus,	 la	 contribution	du	 turnover	 à	 la	 dissimilarité	
fonctionnelle	(pturn	(voir	détails	dans	l’encadré	1),	est	de	32	%	en	moyenne	contre	presque	
100%	pour	la	contribution	du	turnover	à	la	dissimilarité	taxonomique	(Table	5).	Ainsi,	malgré	
des	 espèces	 très	 différentes,	 les	 faunes	 des	 6	 zones	 biogéographiques	 partagent	 un	










AF	 AU	 NEA	 NEO	 OR	 PA	
AF	 	-	 0.99	 0.99	 1.00	 0.99	 0.99	
AU	 0.75	 	-	 0.99	 0.99	 0.97	 0.99	
NEA	 0.77	 0.65	 	-	 0.99	 0.99	 0.98	
NEO	 0.76	 0.96	 0.93	 	-	 0.99	 0.99	
OR	 0.54	 0.81	 0.65	 0.44	 	-	 0.96	







AF	 AU	 NEA	 NEO	 OR	 PA	
AF	 	-	 0.01	 1.00	 1.00	 1.00	 1.00	
AU	 0.61	 	-	 1.00	 1.00	 0.96	 1.00	
NEA	 0.60	 0.66	 	-	 0.97	 1.00	 1.00	
NEO	 0.05	 0.01	 0.01	 	-	 1.00	 1.00	
OR	 0.57	 0.18	 0.32	 0.95	 	-	 0.99	
PA	 0.98	 0.60	 0.97	 0.54	 0.94	 	-	






Encadré 1. Décomposer la béta diversité
Nous avons définit la béta diversité pour une paire d’assemblages comme la proportion d’espèces
présentes dans un seul assemblage (b et c) par rapport au nombre total d’espèces dans la paire
(a+b+c).
Cette mesure correspond à l’indice de Jaccard (Jaccard 1901). La béta diversité estmaximale et égale à
1 quand aucune espèce n’est commune aux deux assemblages (a = 0), alors qu’elle est minimale et
égale à 0 lorsque les 2 assemblages ont la même composition (b = c = 0).
Baselga (2012) a décomposé l’indice de Jaccard en ses composantes de turnover et nestedness-
resultant selon les équations suivantes. Le turnover permet de mesurer le remplacement d’espèces
entre les assemblages en se basant sur l’assemblage le plus pauvre, indépendamment de la différence
de richesse entre les 2 assemblages.
Afin de déterminer la contribution du turnover à la béta diversité, nous avons définit le Pturn. Cet indice
varie de 0 lorsque l’assemblage le plus pauvre ne possède aucune espèce unique et 1 lorsque la
dissimilarité est uniquement due au turnover (a = 0).
Cette métrique est également adaptable à la diversité fonctionnelle, où les paramètres (a, b et c)
représentent la proportion de volume unique dans chaque assemblage (b et c) et la proportion de
volume partagé par les 2 assemblages (Villéger et al. 2013). Nous l’avons utilisé pour mesurer les
indices historiques de béta diversité taxonomique et fonctionnelle (Article P1) et quantifier les












           
),min(2
),min(2           





























pTurn = βT / β j
pTurn =  
2×min(b,c)
a+ 2×min(b,c)
 x a+ b+ c
b+ c
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En	 effet,	 la	 zone	 Néotropicale	 abrite	 plus	 de	 70%	 de	 la	 diversité	 fonctionnelle	 mondiale	




contre	 42.4%	 en	 zone	Néotropicale).	 Cette	 faible	 congruence	 peut	 être	 expliquée	 par	 des	
caractéristiques	 fonctionnelles	 particulières	 des	 espèces	 présentes	 dans	 les	 différentes	
zones	biogéographiques.	
Pour	mettre	en	évidence	un	rôle	potentiel	des	espèces	sur	 la	diversité	 fonctionnelle,	nous	
avons	 construit	 un	 modèle	 nul	 (voir	 encadré	 2)	 dans	 lequel	 nous	 avons	 simulé	 des	
assemblages	où	les	caractéristiques	fonctionnelles	des	espèces	ont	été	tirées	aléatoirement	
dans	 le	pool	mondial	d’espèces.	Les	 résultats	montrent	que	dans	 la	zone	Néotropicale,	 les	
espèces	occupent	un	espace	fonctionnel	significativement	plus	grand	que	celui	attendu	sous	
un	choix	aléatoire	des	espèces,	étant	donnée	leur	nombre	(Standardized	Effect	Size	(SES)	=	
2.22,	P	 >	 0.99)	 et	 à	 l’inverse,	 dans	 4	 des	 5	 autres	 zones	 biogéographiques	 (Afrotropicale,	
Orientale,	 Néarctique	 et	 Paléarctique),	 les	 espèces	 occupent	 un	 volume	 fonctionnel	 plus	
petit	qu’attendu	sous	un	choix	aléatoire	des	espèces,	étant	donné	 leur	nombre.	Seules	 les	





Encadré 2. Au fait, un modèle nul c’est quoi
Simulation	d’	assemblages aléatoires (FDSimulé)
Ensemble	d’espèces



















Pour tester des hypothèses écologiques liées à la
diversité des assemblages, une technique
largement utilisée consiste à tester si la diversité
fonctionnelle d’un assemblage est
significativement différente d’une diversité
fonctionnelle obtenues par tirage aléatoire des
espèces dans un ensemble d’espèces donné,
défini en fonction de l’hypothèse nulle H0 testée.
Pour ce faire, un grand nombre d’assemblages ont
été simulés où les espèces ont été tirées dans un
ensemble d’espèces défini par H0 (ici 999) pour
lesquels leur diversité fonctionnelle a été
mesurée. La valeur observée (FDObservé) est ainsi
comparée aux 999 valeurs simulées (FDSimulé) en
utilisant une statistique (appelée Standardized
effect size) associée à une p-value.
Cette méthode permet de déterminer si la
diversité fonctionnelle observée est
significativement différente de celles obtenues par
tirage aléatoire des espèces.
Les espèces d’un assemblage occupent un volume
significativement plus important que sous H0 si,
au moins, 97.5% des valeurs obtenues
aléatoirement sont inférieures à la valeur
observée (P > 0.975). À l’inverse, les espèces d’un
assemblage occupent un volume significativement
plus petit que sous H0 si, au maximum 2.5% des
valeurs obtenues aléatoirement sont inférieures à
la valeur observée (P < 0.025).
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La	 très	 forte	 diversité	 fonctionnelle	 de	 la	 zone	 Néotropicale	 peut	 être	 expliquée	 par	 des	
caractéristiques	 fonctionnelles	 uniques	 de	 certains	 ordres,	 c’est-à-dire	 peu	 redondantes	
avec	celles	des	autres	ordres	de	poissons	(voir	encadré	3).	En	effet,	les	Siluriformes,	l’ordre	le	
plus	 diversifié	 de	 la	 zone	 Néotropicale,	 ont	 60%	 de	 leur	 diversité	 fonctionnelle	 qui	 n’est	
partagée	avec	aucun	autre	ordre	présent	dans	cette	zone	biogéographique,	contribuant	ainsi	
à	 la	 forte	 diversité	 fonctionnelle	 de	 cette	 zone.	 À	 l’inverse,	 les	 zones	 peu	 diversifiées	
fonctionnellement,	 comme	 la	 zone	Néarctique	et	 la	 zone	Paléarctique	abritent	des	 faunes	








diversité	 fonctionnelle	 de	 chaque	 zone	 biogéographique	 comme	 la	 proportion	 d’espace	
fonctionnel	 susceptible	 d’être	 perdue	 en	 cas	 d’extinction	 des	 espèces	 endémiques	 ou	
considérées	comme	en	danger	par	l’IUCN	(IUCN	2014,	voir	encadré	4).	De	façon	surprenante,	









Encadré 4. La vulnérabilité fonctionnelle
(D’après P1)
La vulnérabilité fonctionnelle mesure la
proportion de diversité fonctionnelle qui serait
perdue si toutes les espèces dites « vulnérables »
disparaissaient.
Dans l’article P1, nous avons défini les espèces
« vulnérables » comme les espèces classées dans
les catégories ‘CR’,’EN’,’VU’ et ’NT’ par l’IUCN
ainsi que les espèces endémiques, qui peuvent
être potentiellement menacées par les pressions
anthropiques.
Nous avons calculé la vulnérabilité fonctionnelle
comme le ratio de la différence entre la diversité
fonctionnelle (FDTotale) et la diversité
fonctionnelle calculée sans les espèces
vulnérables (FD-Vuln) et la diversité fonctionnelle
observée des assemblages.
Plus la vulnérabilité augmente, plus la perte de
diversité fonctionnelle serait grande en cas
d’extinction de ces espèces.
Vulnérabilité =  FDTotale -FD-Vuln
FDTotale
       












En	effet,	 la	zone	Néotropicale	abrite	plus	de	75%	de	 la	diversité	 fonctionnelle	mondiale	et	
une	forte	proportion	de	caractéristiques	morphologiques	uniques	au	monde.	Conserver	les	
écosystèmes	 de	 cette	 zone	 est	 donc	 essentiel	 pour	 maintenir	 la	 diversité	 des	 traits	
morphologiques	 des	 poissons	 à	 l’échelle	 du	 globe.	 D’autre	 part,	 les	 zones	 Néarctique	 et	
Paléarctique,	 doivent	 faire	 l’objet	 de	mesures	 de	 conservation	 concernant	 les	 espèces	 en	
danger,	car	la	disparition	des	espèces	en	danger	pourrait	conduire	à	une	perte	de	35	à	45%	
de	 leur	diversité	 fonctionnelle,	 ce	qui	pourrait	potentiellement	affecter	 le	 fonctionnement	























the	diversity	of	 species	 roles,	 i.e.	 functional	diversity,	while	 this	 is	a	key	 facet	 to	understanding	 the	
consequences	of	global	changes	on	the	ecosystem	services	to	human	societies.	Here,	we	report	the	
world	pattern	of	functional	diversity	of	freshwater	fish	using	a	database	encompassing	morphological	
characteristics	 of	 more	 than	 9,000	 species.	 The	 Neotropical	 realm	 hosts	 more	 than	 75%	 of	 global	
functional	diversity	while	other	realms	each	host	less	than	25%.	This	discrepancy	is	mediated	by	high	
functional	 uniqueness	 in	 some	 diversified	 Neotropical	 fish	 orders.	 Surprisingly,	 functional	 diversity	
patterns	 were	 weakly	 related	 to	 functional	 vulnerability.	 In	 the	 Neotropics	 the	 loss	 of	 threatened	
species	will	cause	a	limited	loss	of	functional	diversity	(<10%)	whereas	in	the	Nearctic	and	Palearctic	
realms,	 decline	 of	 the	 functional	 diversity	 will	 reach	 43%	 and	 33%,	 respectively,	 conferring	 a	 high	
functional	vulnerability	to	these	realms.	Conservation	of	the	Neotropical	fish	diversity	is	a	key	target	
to	maintain	world	fish	functional	diversity,	but	this	should	not	hide	the	pressing	need	to	conserve	the	
















Owing	 to	 the	 sixth	 mass	 extinction	 crisis1,	 colossal	 efforts	 have	 been	 devoted	 to	 assessing	
biodiversity,	but	 to	date,	most	worldwide	biodiversity	assessments	have	 focused	on	the	taxonomic	
component	 of	 biodiversity2–5.	 These	worldwide	 assessments	 on	 taxonomic	 diversity	 have	 revealed	
that	species	richness	varies	strongly	across	the	world	for	most	clades,	e.g.	birds5,	plants6	or	fishes7,	
with	a	decreasing	richness	gradient	from	the	equator	to	the	poles2.	For	the	freshwater	fish	fauna,	the	
Neotropical	 realm	 (South	 and	 Central	 Americas)	 includes	more	 than	 4,000	 fish	 species,	 while	 the	








Here,	we	assess	 for	 the	 first	 time	the	FD	of	 the	native	 freshwater	 fish	 faunas	over	 the	6	 terrestrial	
biogeographic	realms	of	the	world.	Functional	diversity	was	measured	as	morphological	diversity	20–21.	
Although	these	traits	are	not	all	directly	linked	to	the	actual	roles	played	by	fish	in	ecosystems	(e.g.	
















between	 realms	 (0.982	 ±	 0.022).	 Thus,	 despite	 strong	 species	 turnover	 between	 realms,	 the	 same	
core	 of	 biological	 attributes	 is	 shared	 between	 realms	 (Fig.	 1B,	 Supplementary	 Fig.	 S2).	 Such	 a	
pattern	 of	 functional	 nestedness	 between	 realms	 hosting	 different	 suites	 of	 species	 has	 been	
reported	for	two	other	vertebrate	taxa,	passerine	birds21	and	coral	reef	fish19.	
Besides	this	shared	functional	core,	we	show	here	a	clear	spatial	discrepancy	of	fish	FD	among	realms.	
The	 Neotropics	 host	 more	 than	 three-quarters	 of	 the	 world	 FD	 (76.7	 %)	 whereas	 the	 two	 other	
tropical	speciose	realms,	namely	the	Oriental	and	the	Afrotropical	realms,	each	hosts	only	one-fifth	
(17.8	%	and	20.8	%,	respectively,	Fig.	2).	Hence,	the	twofold	higher	TD	in	Neotropics	compared	to	the	
Afrotropics	 turns	 into	a	 fourfold	higher	FD.	A	similar	 trend	was	observed	between	Neotropical	and	
Oriental	 realms,	 confirming	 that	 the	Neotropical	 fauna	 is	 functionally	hyperdiverse	 (Fig.	 2).	Hence,	
the	Neotropics,	which	 represent	 less	 than	15%	of	 the	world's	 continental	 surface,	 host	more	 than	
75%	of	the	world	freshwater	fish	FD.	In	contrast,	it	is	surprising	to	note	that	the	FD	of	the	Afrotropics	
is	close	to	that	of	the	Palearctic	realm,	while	the	latter	hosts	less	than	half	as	many	species8.	Similarly,	














functional	space	built	based	on	10	morphological	 traits	 (see	other	projections	 in	Supplementary	Fig.	S2).	The	
percentage	of	variance	explained	by	each	PC	axis	is	given	in	brackets	(see	also	Supplementary	Figs.	S2	and	S3).	
Fish	 functional	 diversity	 in	 each	 realm	 is	 illustrated	 by	 the	 polygon	 delimited	 by	 the	 black	 dashed	 line.	 The	
coloured	 polygons	 within	 it	 show	 the	 functional	 diversity	 of	 the	 most	 speciose	 fish	 orders.	 The	 map	 was	
generated	using	‘maps’	and	‘mapproj’	libraries,	available	in	R	3.0	(http://www.r-project.org).	
	
The	 weak	 association	 we	 report	 between	 TD	 and	 FD	 suggests	 that	 the	 diversity	 of	 species	 traits	
present	in	a	realm	is	not	a	random	subset	of	the	pool	of	traits	values	at	the	world	scale.	Indeed,	we	
found	 that	 the	 Neotropical	 fish	 fauna	 has	 a	 significantly	 higher	 FD	 than	 expected	 given	 its	 TD	
(Standardized	Effect	Size	(SES)	=	2.21,	P	>	0.99)	whereas	the	FD	of	Afrotropical	(SES	=	-2.46,	P	<	0.01)	
and	Oriental	realms	(SES	=	-2.50,	P	<	0.01)	were	significantly	lower	than	expected	(Fig.	2).	FD	did	not	
differ	 from	random	expectation	 for	Australian	 fauna	 (SES	=	 -0.79,	P	=	0.22)	whereas	a	 significantly	
lower	FD	was	reported	for	Nearctic	(SES	=	-1.32,	P	<	0.05)	and	Palearctic	realms	(SES	=	-1.54,	P	<	0.05).	
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The	 functional	 overdispersion	 of	 the	 Neotropical	 fish	 fauna	 could	 be	 due	 to	 (i)	 either	 a	 few	
functionally	diversified	orders	that	fill	most	of	the	functional	space	(the	remaining	functionally	poor	
orders	 being	 nested	 in	 the	 functionally	 rich	 orders),	 or	 (ii)	 a	 high	 functional	 dissimilarity	 between	





Functional	diversity	 (FD)	and	 taxonomic	diversity	 (TD)	are	expressed	as	a	percentage	of	 the	world	 functional	
and	taxonomic	diversity	of	freshwater	fish.	The	effect	of	species	identity	on	functional	diversity	is	represented	
by	 the	mean	 (colored	 squares)	 and	 associated	 95	 %	 confidence	 interval	 (black	 whiskers)	 computed	 on	 999	
values	of	a	null	model.	This	null	model	simulated	realm	assemblages	using	random	sampling	in	the	world	pool	
of	 species,	while	 conserving	 the	 taxonomic	 structure	 of	 the	 realm	 fauna	 (i.e.	 number	 of	 species	 per	 order).	








the	 global	 FD	 of	 each	 order	 (Fig.	 1),	 but	 also	 from	 the	 degree	 of	 functional	 uniqueness	 between	
orders	(Fig.	3).	The	functional	clustering	for	all	realms	except	the	Neotropics	 is	thus	due	to	the	low	
functional	 uniqueness	 of	 their	 most	 speciose	 orders	 (Fig.	 3).	 This	 is	 particularly	 striking	 for	 the	




rich	 family	of	Perciforms	 in	 the	Afrotropics)	promoted	by	 the	 recent	opening	of	 the	 rift	 lakes	 (e.g.	
Malawi,	Tanganyika,	Victoria)	 that	produced	hundreds	of	phylogenetically	 closely	 related	species29.	
Although	the	great	lakes	cichlids	radiations	have	generated	diverse	morphological	adaptations29,	the	
resulting	morphological	 features	did	not	 strongly	differ	 from	 those	already	experienced	within	 the	
African	fish	fauna,	hence	explaining	the	low	functional	uniqueness	of	the	Afrotropical	fish	orders.	
In	 contrast,	 the	 Neotropical	 fish	 fauna	 hosts	 species	 with	 unique	 functional	 attributes	 such	 as	 i)	
extremely	 elongated	 fish	 with	 a	 large	 terminal	 mouth	 and	 a	 high	 caudal	 peduncle	 throttling,	
corresponding	 to	mobile	 surface	 predators	 such	 as	 some	 of	 the	 Beloniforms,	 or	 ii)	 dorso-ventraly	
flattened	fishes,	with	a	ventral	mouth	located	below	the	head	and	a	small	caudal	peduncle	throttling,	
mainly	 corresponding	 to	 benthic	 algae	 browsers	 with	 limited	 swimming	 efficiency	 such	 as	 some	
Loricariid	 species	 (see	 Supplementary	 Fig.	 S3).	 The	 Loricariids	 belong	 to	 the	 Siluriforms	 that	 is	 the	
most	speciose	order	in	the	Neotropics	and	they	strongly	contribute	to	the	high	FD	of	the	realm	due	
to	their	high	Funiq	(62.5	%,	Fig.	3).	Indeed	Neotropical	Siluriforms	have	an	impressive	body	size	range	
(from	 less	 than	 5	 cm	 to	 more	 than	 200	 cm),	 a	 wide	 span	 of	 diet	 (from	 algae	 browsing	 in	 the	
Loricaridae,	 to	 ichthyophagy	 in	 the	Pimelodidae,	 and	even	parasitism	 in	 the	Trichomycteridae,	 see	











by	 each	 order.	 Only	 the	 13	 most	 speciose	 orders	 in	 the	 world	 are	 represented	 (Acipens:	 Acipenseriforms;	
Atheri:	 Atheriforms;	 Belonif:	 Beloniforms;	 Characi:	 Characiforms;	 Clupei:	 Clupeiforms;	 Cyprini:	 Cypriniforms;	
Cyprino:	 Cyprinodontiforms;	 Gymnoti:	 Gymnotiforms;	 Osteogl:	 Osteoglossiforms;	 Osmerif:	 Osmeriforms;	
Percifo:	Perciforms;	Salmoni:	Salmoniforms;	Silurif:	Siluriforms).	
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Functional	 vulnerability	peaks	 in	 the	Nearctic	 and	Palearctic	 realms,	despite	 their	 low	 functional	
diversity		
The	loss	of	FD	through	species	extinction	is	expected	to	be	marked	when	threatened	species	support	
unique	 functions,	 as	 shown	 in	 alpine	 plants,	 tropical	 trees,	 coral	 reef	 fishes	 and	 bird	 regional	
assemblages19,31,32.	For	freshwater	fish,	the	vulnerability	of	FD	to	the	extinction	of	threatened	species	
differed	 among	 realms	 by	 a	 sixfold	 factor	 (Fig.	 4),	 and	 was	 neither	 correlated	 to	 the	 realm	 FD	




realms.	Within	 this	 last	 group,	 the	Neotropics	are	 characterized	by	a	 vulnerability	of	 FD	 to	 species	
loss	lower	than	expected	given	the	number	of	threatened	species		(SES	=	-2.32,	P	<	0.001,	Table	1).	In	
contrast,	 in	 the	Nearctic	 realm	 the	vulnerability	of	FD	was	 significantly	higher	 than	expected	given	
the	 number	 of	 threatened	 species	 (SES	 =	 3.47,	 P	 >	 0.999,	 Table	 1).	 A	 similar	 trend	 although	 not	
significant	was	 found	 in	 the	Palearctic	 realm	 (SES	=	 0.84,	 P	 =	 0.66,	 Table	1).	While	being	 the	 least	
functionally	diverse,	the	Nearctic	and	Palearctic	realms	are	the	most	vulnerable	to	species	loss	(Table	
1).	Although	there	is	a	 large	number	of	threatened	species	(743	species	accounting	for	31	%	of	the	
Afrotropical	 fish	 fauna),	 the	Afrotropical	vulnerability	 is	 low	whereas	 in	 the	Nearctic	and	Palearctic	
realms,	fewer	species	are	threatened	(147	and	317	species,	respectively),	but	they	differ	functionally	
from	 the	 rest	 of	 the	 fauna	 (e.g.	 sturgeons	 and	 eels)	 and	 thus	 lead	 to	 a	 high	 vulnerability	 of	 the	
functional	 diversity	 of	 this	 realm.	 As	 for	 alpine	 plants,	 tropical	 trees	 and	 coral	 reef	 fishes32,	 the	
threatened	 species	 support	 vulnerable	 functions,	 testifying	 that	 the	 imminent	 extinction	 of	 a	 few	
endangered	species	will	cause	a	marked	decline	of	functional	diversity	across	the	world	faunas.			
In	 addition,	 when	 considering	 only	 the	 most	 threatened	 species,	 i.e.	 those	 listed	 as	 critically	
endangered	 (CR),	 endangered	 (EN)	 or	 vulnerable	 (VU)	 by	 the	 IUCN,	 we	 found	 that	 these	 species	
account	for	most	of	the	functional	vulnerability	in	the	Nearctic	(94.4%)	and	Oriental	(70.5%)	realms	
and	to	a	lower	proportion	in	the	Palearctic	(51.4%)	and	even	less	than	25%	in	the	3	others	realms.	In	
those	 last	 realms,	 most	 of	 the	 vulnerability	 is	 supported	 by	 endemic	 species	 that	 are	 potentially	








IUCN	 status	 “CR”,	 “EN”	 or	 “VU”	 or	 species	 occurring	 in	 only	 one	 drainage	 basin	 across	 the	world	
which	 IUCN	 status	was	not	 “Near	 threatened”	nor	 “Least	 concern”).	 The	hatched	part	of	 each	bar	
represents	 the	 taxonomic	 vulnerability	 due	 only	 to	 the	 most	 threatened	 species	 (i.e.	 the	 species	
listed	 as	 “CR”,	 “EN”	 or	 “VU”	 by	 the	 IUCN).	 (B)	 Functional	 vulnerability.	 Bars	 represent	 the	 loss	 of	




































Indeed,	 the	 species	 number	 is	 not	 a	 good	 surrogate	 for	 functional	 diversity	 as	 illustrated	 by	 the	
contrasting	FD	observed	here	between	the	two	most	speciose	realms,	namely	the	Neotropics	and	the	
Afrotropics.	 Moreover,	 FD	 does	 not	 match	 with	 functional	 vulnerability	 because	 of	 the	 particular	
functional	attributes	of	threatened	species	in	the	Palearctic	and	Nearctic	realms.	These	mismatches	
between	TD	and	FD	and	between	FD	and	functional	vulnerability	stress	the	need	to	consider	multiple	














Afrotropical	 743	 14.12	 -0.85	 0.26	 ns	
	
356	 3.73	 -0.91	 0.12	 ns	
Australian	 62	 7.47	 -0.91	 0.21	 ns	
	
40	 1.66	 -1.03	 0.12	 ns	
Nearctic	 147	 43.56	 3.47	 >0.999	 ***	
	
117	 41.15	 4.05	 >0.999	 ***	
Neotropical	 1680	 9.03	 -2.32	 <0.001	 ***	
	
52	 1.67	 0.74	 0.91	 ns	
Oriental	 350	 9.11	 -0.84	 0.21	 ns	
	
151	 7.2	 0.31	 0.71	 ns	
Palearctic	 317	 33.46	 0.84	 0.66	 ns	 	 108	 17.29	 1.02	 0.88	 ns	






species	 listed	 as	 CR,	 EN	 and	 VU	 by	 IUCN.	 The	 observed	 vulnerability	 value	 was	 compared	 to	 the	
expected	vulnerability	given	number	of	 threatened	 (or	most	 threatened)	species	 in	each	realm,	 i.e.	










to	 protect	 the	 habitats	 hosting	 the	 functionally	 most	 original	 species	 across	 the	 world.	 Such	
conservation	actions	should	be	taken	without	delay,	as	the	vulnerable	functions	are	overrepresented	
among	 the	already-listed	 threatened	 species.	 In	 addition,	 as	 the	endemic	 species	which	 status	 are	
still	unknown	also	contribute	to	a	high	proportion	of	functional	diversity	over	more	than	half	of	the	
world	 continental	 surface,	 studies	at	 the	 species	 level	are	urgently	needed	 to	evaluate	 the	 threats	
they	are	facing.	Considering	more	specifically	freshwater	fish,	that	constitute	an	emblematic	case	of	
massive	 introductions	 of	 non-native	 species3,	 it	 is	 urgent	 to	 assess	whether	 the	 patterns	 reported	
here	for	historical	native	fish	faunas	have	been	blurred	by	the	biotic	exchanges	between	continents	
for	the	last	centuries.	Towards	effective	assessments	of	biodiversity-ecosystem	services	relationships,	










We	 here	 developed	 the	 most	 comprehensive	 fish	 functional	 database	 existing	 to	 date.	 It	
encompasses	 9,170	 freshwater	 fish	 species	 out	 of	 the	 ca.	 13,000	described	 strictly	 freshwater	 fish	
species	(i.e.	77	%	of	the	world	freshwater	fish	fauna).	We	ran	an	extensive	literature	review	to	collect	
at	 least	 one	 lateral	 view	 picture	 of	 each	 species,	 which	 were	 used	 to	 measure	 morphological	
characteristics	 (Supplementary	 Fig.	 S1a).	 For	 all	 the	 species	present	 in	 the	 taxonomic	database	we	
aimed	 at	 measuring	 10	 functional	 traits	 describing	 species	 strategies	 for	 food	 acquisition	 and	
locomotion	 (Supplementary	 Fig.	 S1	 and	 24).	 Fish	 size	 was	 described	 using	 the	 log-transformed	
maximum	body	length	(values	taken	from	FishBase36).	In	addition	to	size,	9	morphological	traits	were	
measured	 on	 side	 view	 pictures	 (Supplementary	 Fig.	 S1a)	 collected	 during	 an	 extensive	 literature	
review	from	more	than	200	scientific	 literature	sources	 including	peer-reviewed	articles,	books	and	
scientific	websites.	We	collected	at	least	one	picture	(validated	photograph	or	scientific	drawing)	per	
species.	 Only	 good	 quality	 pictures	 and	 scientific	 side	 view	 drawings	 of	 entire	 adult	 animals	were	
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kept.	 Juveniles	 were	 not	 considered	 as	morphological	 changes	 can	 occur	 during	 ontogeny.	 In	 the	
event	of	sexual	dimorphism,	we	only	considered	male	morphology,	as	female	pictures	are	scarce	for	
most	 species	 (especially	 for	Perciforms	and	Cyprinodontiforms).	Using	 lateral	view	pictures	did	not	
permit	to	collect	as	much	external	morphological	information	as	fresh	animals	(e.g.	oral	gape	surface,	




For	 each	 specimen,	 11	morphological	measurements	were	 recorded	 (see	 Supplementary	 Fig.	 S1a)	





available	 for	 a	 few	 species.	 The	 quality	 of	 the	 pictures	 did	 not	 allow	 measurement	 of	 all	 11	
morphological	traits	in	all	species,	but	more	than	80	%	of	the	species	were	functionally	characterized	
within	each	taxonomic	order.	All	nine	morphological	traits	were	measured	for	almost	two-thirds	of	
the	 resulting	 morphological	 database	 (6,030	 species)	 and	 overall	 18	 %	 of	 the	 morphological	
measurements	were	not	obtained.	
Some	 species	 have	 unusual	 morphologies	 (species	 without	 tail,	 flatfishes)	 that	 prevent	 from	
measuring	some	morphological	traits.	We	thus	defined	rules	for	these	few	exceptions	as	in	26:	(i)	for	
species	 with	 no	 visible	 caudal	 fin	 (e.g.	 Sternopygidae,	 Anguilidae,	 Plotosidae),	 Caudal	 Peduncle	
Throttling	was	set	to	1	(assuming	CFd=CPd,	see	Supplementary	Fig.	S1b),	(ii)	for	the	species	with	the	
mouth	positioned	under	the	body	(e.g.	Loricaridae,	some	Balitoridae	such	as	Gastromyzon)	 	mouth	
vertical	position	 (Mo)	was	 set	 to	0,	 (iii)	 for	 the	 species	without	pectoral	 fins	 (e.g.	 Synbranchiforms	
and	some	Anguiliforms	)	Pectoral	fin	vertical	position	(PFl/Bd)	was	set	to	0.;	iv)	for	flatfishes	Bd	was	
the	body	width	as	the	fish	lies	on	one	side	of	its	body.	We	hence	assumed	that	Pleuronectiforms	are	















Two	 types	 of	 threatened	 species	 were	 considered,	 the	 “most	 threatened”	 and	 the	 “potentially	
threatened”.	 The	 “most	 threatened”	 species	 were	 identified	 as	 the	 species	 listed	 as	 critically	
endangered	 (‘CR’),	 endangered	 (‘EN’)	 and	 vulnerable	 (‘VU’)	 in	 the	 most	 recent	 IUCN	 Red	 List	
assessment27.	 The	 IUCN	 Red	 List	 of	 threatened	 species	 although	 being	 the	 most	 objective	 and	
authoritative	 system	 for	 classifying	 species	 in	 terms	 of	 the	 risk	 of	 extinction	 at	 the	 global	 scale,	
remains	affected	by	spatial	disparities	in	species	evaluation.	To	deal	with	incompleteness	of	the	IUCN	
assessment	 (52.5	 %	 of	 the	 species	 occurring	 in	 our	 database	 have	 not	 been	 IUCN	 evaluated,	 see	
Supplementary	 Table	 S1),	 strictly	 endemic	 species	 (species	 occurring	 in	 only	 one	 drainage	 basin	
across	 the	world28,30,34)	which	 IUCN	status	was	not	“near	 threatened	(NT)”	nor	“least	concern	 (LC)”	
were	 considered	 as	 “potentially	 threatened”.	 Those	 species	 with	 limited	 spatial	 distribution	 have	




Functional	diversity	 (FD)	was	assessed	with	 the	 functional	 richness	 index	 (FRic40),	 computed	as	 the	
volume	 of	 the	minimum	 convex	 hull	 that	 includes	 all	 the	 species	 in	 the	 5-dimensional	 functional	







diversity	 of	 a	 random	 subset	 of	 species,	 we	 used	 null	 models	 based	 on	 randomization	 of	 species	
pools.	 To	 simulate	 a	 realistic	 pool	 of	 species	 in	 each	 realm,	 the	 number	 of	 species	 per	 taxonomic	
order	was	kept	constant	in	the	random	choice	process	(999	iterations).	The	standardized	effect	size	
(SES)	was	used	to	measure	the	difference	between	observed	values	(obs)	and	null	expectation	(rand):	
SES = (FD'() − mean(FD/012))/sd(FD/012) .	 The	 significance	 of	 the	 difference	 from	 null	
expectations	 was	 tested	 using	 a	 two-tailed	 test	 (∝	< 0.05).	 When	FD'()	is	 lower	 than	 97.5	 %	 of	






















The	 functional	 vulnerability	 (FV)	 to	 threatened	 species	 loss	 in	 each	 realm	 was	 computed	 as	 the	
proportion	of	the	FD	of	the	realm	that	will	remain	if	all	threatened	species	got	extinct:	FVobs	=	(FDobs	–	
FDnot	threatened)/	FDobs.	Functional	vulnerability	 is	null	when	species	not	threatened	contribute	fully	 to	
the	 FD	 of	 the	 realm	 and	 tends	 to	 the	 100%	 if	 all	 the	 most	 extreme	 combinations	 of	 traits	 are	
supported	only	by	threatened	species.	
	 81	
























3.	 Leprieur,	 F.,	Beauchard,	O.,	Blanchet,	 S.,	Oberdorff,	 T.	&	Brosse,	 S.	 Fish	 invasions	 in	
























N.	Phylogenetic	diversity	and	 the	 functioning	of	ecosystems.	Ecol.	 Lett.	15,	637–648	
(2012).	
14.	 Díaz,	 S.	 et	 al.	 Incorporating	 plant	 functional	 diversity	 effects	 in	 ecosystem	 service	
assessments.	Proc.	Natl.	Acad.	Sci.	U.	S.	A.	104,	20684–20689	(2007).	




17.	 Cornwell,	 W.	 K.,	 Schwilk,	 L.	 D.	 W.	 &	 Ackerly,	 D.	 D.	 A	 trait-based	 test	 for	 habitat	
filtering:	convex	hull	volume.	Ecology	87,	1465–71	(2006).	
18.	 Violle,	 C.,	 Reich,	 P.	 B.,	 Pacala,	 S.	W.,	 Enquist,	 B.	 J.	 &	 Kattge,	 J.	 The	 emergence	 and	
promise	of	functional	biogeography.	Proc.	Natl.	Acad.	Sci.	U.	S.	A.	111,	13690–13696	
(2014).	
19.	 Mouillot,	 D.	 et	 al.	 Functional	 over-redundancy	 and	 high	 functional	 vulnerability	 in	








23.	 Brandl,	 S.	 J.	 &	 Bellwood,	 D.	 R.	 Individual-based	 analyses	 reveal	 limited	 functional	
overlap	in	a	coral	reef	fish	community.	J.	Anim.	Ecol.	83,	661–670	(2014).	
24.	 Winemiller,	 K.	 Ecomorphological	 diversification	 in	 lowland	 freshwater	 fish	
assemblages	from	five	biotic	regions.	Ecol.	Monogr.	61,	343–365	(1991).	
25.	 Bellwood,	D.	 R.,	Goatley,	 C.	H.	 R.,	 Brandl,	 S.	 J.	&	Bellwood,	O.	 Fifty	million	 years	 of	
herbivory	on	coral	 reefs:	 fossils,	 fish	and	 functional	 innovations.	Proc.	Biol.	 Sci.	281,	
20133046	(2014).	
	 83	
26.	 Villéger,	 S.,	 Ramos	 Miranda,	 J.,	 Flores	 Hernández,	 D.	 &	 Mouillot,	 D.	 Contrasting	
changes	in	taxonomic	vs.	functional	diversity	of	tropical	fish	communities	after	habitat	
degradation.	Ecol.	Appl.	20,	1512–1522	(2010).	
27.	 IUCN.	The	IUCN	 Red	 List	 of	 Threatened	 Species.	 Version	 2015-4.	
http://www.iucnredlist.org.	Downloaded	on	19	November	2015	(2015)	
28.	 Tedesco,	 P.	 A.	 et	 al.	 Patterns	 and	processes	 of	 global	 riverine	 fish	 endemism.	Glob.	
Ecol.	Biogeogr.	21,	977–987	(2012).	






32.	 Mouillot,	 D.	 et	 al.	 Rare	 species	 support	 vulnerable	 functions	 in	 high-diversity	
ecosystems.	PLoS	biol.	11,	e1001569	(2013)	
33.	 Villéger,	 S.,	 Blanchet,	 S.,	 Beauchard,	 O.,	 Oberdorff,	 T.	 &	 Brosse,	 S.	 Homogenization	
patterns	 of	 the	 world’s	 freshwater	 fish	 faunas.	 Proc.	 Natl.	 Acad.	 Sci.	 U.	 S.	 A.	 108,	
18003–18008	(2011).	






37.	 Pease,	A.	A.,	 Taylor,	 J.M.,	Winemiller,	 K.O.	&	King,	R.S.	 Ecoregional,	 catchment,	 and	




39.	 Vitousek,	 P.	 M.	 Human	 Domination	 of	 Earth’s	 Ecosystems.	 Science.	 277,	 494–499	
(1997).	
40.	 Villéger,	S.,	Mason,	N.	W.	H.	&	Mouillot,	D.	New	multidimensional	functional	diversity	




42.	 Villéger,	 S.	 &	 Brosse,	 S.	 Measuring	 changes	 in	 taxonomic	 dissimilarity	 following	
species	introductions	and	extirpations.	Ecol.	Indic.	18,	552–558	(2012).	























































“Il ne faut pas sous-estimer la capacité de la nature à sauver 
sa peau. Ce qui au fond, est rassurant.”  
























de	 2	 processus	 complémentaires	 (Harrison	 et	 al.	 1992	;	 Baselga	 et	 al.	 2007)	:	 le	
remplacement	 d’espèces	 (appelé	 en	 anglais	 turnover)	 et	 la	 différence	 de	 richesse	
entre	 deux	 assemblages	 (appelé	 nestedness-resultant	 en	 anglais)	 (Baselga	 2010,	




différences	 de	 richesse	 spécifique	 entre	 les	 assemblages.	 Cette	 propriété	 est	
essentielle,	en	particulier	dans	le	cas	d’assemblages	dont	la	richesse	en	espèces	peut	
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être	 très	 contrastée	 comme	 c’est	 le	 cas	 pour	 les	 assemblages	 de	 poissons	 d’eau	
douce	(de	1	à	plus	de	1000	espèces	selon	les	basins	versants).	En	utilisant	l’indice	de	




afin	 de	 déterminer	 le	 rôle	 de	 chaque	 composante	 dans	 le	 changement	 global	 de	
dissimilarité	 entre	 les	 paires	 d’assemblages	 (Villéger	 &	 Brosse	 2012).	 Nous	 avons	
développé	 une	 métrique	 (le	 pturn)	 qui	 permet	 de	 mesurer	 la	 contribution	 du	
turnover	au	changement	de	béta	diversité.	Grâce	à	cet	indice,	nous	avons	quantifié	
l’influence	relative	des	différents	déterminants	conduisant	les	paires	d’assemblages	
à	 s’homogénéiser	 ou	 à	 se	 différencier	 au	 cours	 du	 temps.	 Enfin,	 nous	 avons	
déterminé	 dans	 quelle	 mesure	 la	 richesse	 en	 espèces	 natives,	 mais	 également	 le	
nombre	espèces	introduites	et	extirpées	ont	affecté	ces	changements.		
Nous	 avons	 montré	 que	 82%	 des	 paires	 d’assemblages	 qui	 s’homogénéisent	
subissent	 également	 une	diminution	de	 la	 contribution	du	 turnover	 ainsi	 que	 61%	
des	paires	qui	se	différencient.	Ainsi,	l’augmentation	du	nombre	d’espèces	partagées	
s’est	 accompagnée	 d’une	 diminution	 du	 nombre	 d’espèces	 uniques	 dans	
l’assemblage	 le	 plus	 pauvre.	 Cette	 situation	 découle	 de	 la	 forte	 dissimilarité	
historique	entre	les	assemblages	(proche	de	100%	en	moyenne	à	l‘échelle	du	globe).	
Le	nombre	d’espèces	historiquement	partagées	entre	bassins	versants	est	en	effet	






paire	 d’assemblage	 lorsque	 les	 2	 assemblages	 reçoivent	 des	 espèces	 non-natives	
différentes.	 Ainsi,	 la	 proportion	 d’espèces	 propre	 à	 chaque	 assemblage	 va	
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augmenter	(augmentant	ainsi	la	dissimilarité)	et	s’accompagner	d’une	augmentation	




sont	 principalement	 dus	 d’une	 part	 à	 une	 forte	 dissimilarité	 historique	 entre	 les	
assemblages	partageant	peu	d’espèces	en	commun,	et	d’autre	part	au	faible	nombre	
d’espèces	 non-natives	 introduites	 dans	 de	 nombreux	 bassins.	 En	 effet,	 au	 sein	 de	
chaque	zone	biogéographique,	seules	quelques	espèces	ont	été	introduites	dans	de	
nombreux	bassins,	ce	qui	contribue	à	augmenter	la	part	d’espèces	partagées.	Cette	
situation	 est	 responsable	 de	 l’homogénéisation	 des	 assemblages	 couplée	 à	 une	
diminution	 de	 la	 contribution	 du	 turnover.	 Enfin,	 les	 situations	 de	 différentiations	
peuvent	être	considérées	comme	transitoires,	dues	à	 l’introduction	récente	de	très	
peu	 d’espèces	 (voire	 d’une	 seule,	 cf.	 encadré	 5).	 Par	 conséquent	 si	 le	 nombre	
d’occurrences	de	ces	espèces	introduites	augmente,	comme	attendu	via	l’extension	
de	leur	aire	de	distribution	au	cours	du	processus	d’invasion	(Lockwood	et	al.	2005),	
ces	 cas	 de	 faible	 différentiation	 risquent	 fortement	 de	 devenir	 des	 cas	 de	 forte	
homogénéisation.	 Cela	 pourrait	 ainsi	 se	 traduire	 par	 une	 forte	 homogénéisation	
globale	des	faunes	de	poissons	qui	serait	actuellement	tempérée	par	ces	situations	
transitoires	 de	 différenciations.	 En	 effet,	 en	 testant	 des	 scénarii	 d’introductions	









Encadré 5. Exemple théorique illustrant le caractère transitoire des cas de différenciation.
Soit une situation initiale entre 2 assemblages telle que a = 1 ; b = 5 et c = 3 et l’introduction d’une espèce
X dans l’assemblage 2. L’espèce X est absente historiquement des 2 assemblages. Une telle situation
conduit à une différentiation (analogue à celle observée fréquemment chez les poissons). Si cette espèce X
est par la suite introduite dans l’assemblage 1, cela conduit à une situation d’homogénéisation. Les valeurs
sont arbitraires mais traduisent une situation analogue à celles observées pour les assemblages des
poissons d’eau douce, à savoir peu d’espèces partagées (a) et une forte dissimilarité historique (!Jac = 0.88)
Assemblage 1 Assemblage 2
























Aim	 Taxonomic	 dissimilarity	 between	 assemblages	 can	 result	 from	 two	 processes	 –	 the	
replacement	of	species	(turnover)	and	differences	in	richness	–	but	 it	remains	unclear	how	
anthropogenic	 drivers	 (introductions	 and	 extirpations)	 affect	 these	 processes.	 Here,	 we	
investigate	 how	 historical	 patterns	 and	 anthropogenic	 drivers	 shape	 the	 changes	 in	






historical	 distinctiveness,	 species	 introductions	 and	 species	 extirpations	 on	 changes	 in	
dissimilarity	and	on	the	contribution	of	its	turnover	component.	
Results	 The	 pairs	 of	 basins	 exhibited	 a	 decrease	 in	 the	 turnover	 contribution	 to	 taxonomic	
dissimilarity	 of	 82%	 and	 61%	 in	 homogenized	 and	 differentiated	 pairs,	 respectively.	 The	









species,	 which	 promote	 an	 increase	 in	 the	 number	 of	 shared	 species.	 Besides	 historical	
distinctiveness,	species	introduction	processes	can	determine	whether	assemblages	become	
more	 homogenized	 or	 more	 differentiated.	 Our	 results	 suggest	 that	 taxonomic	




















Human	 activities	 and	 the	 subsequent	 environmental	 disturbances	 are	 the	 major	
drivers	 of	 changes	 in	 species	 composition	 (Elton,	 1958;	 Vitousek	 et	 al.,	 1997).	
Anthropogenic	 pressures	 such	 as	 overexploitation	 and	 habitat	 degradation	 have	
undoubtedly	 contributed	 to	 the	 extirpation	 of	 some	 species	 from	 at	 least	 part	 of	
their	 native	 range,	 and	 have	 even	 driven	 some	 endemic	 species	 to	 extinction	
(Angermeier	 et	 al.,	 1994;	 Pimentel	 et	 al.,	 2000;	 Scott	 &	 Helfman,	 2001).	 Human	
activities	have	also	 led	to	the	transportation	of	species	 (intentionally	or	otherwise)	
and	to	their	establishment	in	areas	where	they	were	not	naturally	present,	bypassing	
biogeographical	 barriers	 (Vitousek	 et	 al.,	 1997;	 Butchart	 et	 al.,	 2010).	 The	 global	
number	 of	 introductions	 of	 non-native	 species	 has	 followed	 the	 development	 of	
intercontinental	exchanges	for	about	150	years,	and	may	therefore	increase	further	
through	the	intensification	of	global	trade	(Blanchet	et	al.,	2009).	
The	 addition	 and	 removal	 of	 species	 through	non-native	 introductions	 and	native-
range	 extirpations	 have	 changed	 the	 species	 composition	 of	 local	 assemblages	
throughout	 the	 world	 (Rahel,	 2007).	 An	 intensification	 of	 non-native	 species	
introductions	 (e.g.	 Vander	 Zanden,	 2005)	 coupled	 with	 an	 accelerated	 loss	 of	
endemic	 species	 (Vitousek	et	al.,	 1996,	1997)	 led	McKinney	&	Lockwood	 (1999)	 to	
define	 the	concept	of	biotic	homogenization	as	 the	 replacement	of	many	endemic	
species	with	a	 few	widespread	species.	This	concept	then	became	extended	to	the	




overall	 trend	 toward	 biotic	 homogenization	 (e.g.	 Rahel,	 2000;	Winter	et	 al.,	 2009;	





in	 Jaccard	dissimilarity,	 i.e.	 the	 change	over	 time	 in	 the	percentage	of	 species	 not	
shared	by	a	pair	of	species	assemblages	(Olden	&	Rooney,	2006;	Villéger	&	Brosse,	
2012).	As	pointed	out	by	Baselga	(2010,	2012)	and	Carvalho	et	al.	(2012),	however,	
beta	 diversity	 results	 from	 the	 sum	 of	 two	 independent	 components:	 the	





et	 al.,	 2013,	 for	 ground	beetles).	 Their	 contributions	 to	 the	 change	 in	 dissimilarity	
between	historical	and	current	situations	have	been	little	studied	to	date	(Baiser	et	
al.,	 2012),	 and	we	 believe	 that	 their	 relative	 importance	 should	 shed	 light	 on	 the	
drivers	of	changes	in	dissimilarity	(Villéger	&	Brosse,	2012).	
Our	 aim	 here	 was	 to	 unravel	 the	 contributions	 of	 the	 turnover	 and	 nestedness-
resultant	 components	 to	 the	 changes	 in	 dissimilarity	 among	 freshwater	 fish	
assemblages	at	a	global	scale.	Fish	have	been	intensively	exploited	and	transported	
through	 human	 activities	 for	 about	 two	 centuries,	 leading	 to	 a	 decrease	 in	




the	 discrepancies	 observed	 in	 changes	 in	 dissimilarity.	 We	 first	 used	 the	
decomposition	proposed	by	Baselga	(2012)	to	measure	changes	in	the	contribution	
of	 the	 turnover	 to	 dissimilarity.	We	 then	 determined	 the	 relative	 contributions	 of	








presence–absence	 data	 (Rahel,	 2000;	 Olden	 &	 Rooney,	 2006;	 Villéger	 &	 Brosse,	
2012).	 Consider	 two	 species	 assemblages	 with	 compositions	 such	 that	 a	 is	 the	










Taxonomic	 dissimilarity	 results	 from	 the	 sum	 of	 two	 processes,	 one	 of	 which	 is	
species	 turnover	 (Baselga,	 2012).	 Two	distinct	 frameworks	have	been	proposed	 to	
calculate	 the	 contribution	 of	 turnover	 to	 Jaccard	 dissimilarity	 –	 those	 of	 Baselga	
(2012)	 and	 of	 Carvalho	 et	 al.	 (2012).	 In	 the	 framework	 of	 Carvalho	 et	 al.	 (2012),	
turnover	is	measured	using	the	β−3	index	(Williams,	1996),	which	is	not	independent	
of	 the	total	species	richness	 in	the	pair	of	assemblages	 (i.e.	a	+	b	+	c).	According	to	
the	 typology	 of	 beta	 diversity	 measures	 proposed	 by	 Anderson	 et	 al.	 (2011),	
Carvalho’s	 framework	 allows	 the	 measurement	 of	 a	 directional	 turnover	 in	
assemblage	 structure	 (e.g.	 through	 time	 or	 along	 an	 environmental	 gradient).	 In	
Baselga’s	 (2012)	 framework,	 the	 turnover	 component	 of	 dissimilarity	 is	 measured	
using	 an	 index	 similar	 to	 the	 βsim	 index	 that	 accounts	 only	 for	 the	 richness	 of	 the	
poorer	 assemblage	 and	 is	 thus	 independent	 of	 total	 species	 richness	 in	 the	
assemblage	 pair	 (see	 below).	 Baselga’s	 framework	 is	 designed	 to	measure	 spatial	
turnover	between	assemblages,	without	considering	the	environmental	or	distance	
gradients	 between	 them,	 and	 thus	 measures	 a	 non-directional	 variation	 in	
assemblage	structure	(Anderson	et	al.	2011).	
Our	aim	here	was	to	measure	the	temporal	change	in	spatial	taxonomic	dissimilarity	





a	 change	 in	 any	 of	 these	 components	 induces	 a	 change	 in	 the	 contribution	 of	
turnover	 to	 dissimilarity;	 and	 (2)	 in	 which,	 if	 no	 species	 are	 shared	 by	 the	 two	
communities	(a	=	0),	dissimilarity	is	entirely	driven	by	turnover.	This	second	criterion	
ensures	 that	 the	 contribution	 of	 turnover	 to	 dissimilarity	 is	 not	 influenced	 by	
differences	in	species	richness	when	no	species	are	shared,	and	thus	that	temporal	
changes	 in	 the	 contribution	 of	 turnover	 to	 dissimilarity	 can	 only	 occur	 when	
dissimilarity	 remains	maximal.	 Indeed,	 if	 two	 assemblages	were	 historically	 totally	
distinct	 and	 remain	 totally	 distinct	 in	 the	 current	 situation,	 the	 contribution	 of	
turnover	to	this	maximal	dissimilarity	must	not	change	even	if	different	unique	non-
native	 species	 are	 introduced	 (or	 native	 species	 extirpated).	 Baselga’s	 (2012)	
framework,	which	meets	 these	 two	 key	 criteria,	was	 therefore	 preferred	 over	 the	
framework	of	Carvalho	et	al.	(2012)	framework.	
In	 Baselga’s	 (2012)	 framework,	 turnover	 measures	 species	 replacement	 independently	 of	
total	 species	 richness,	 β5(,/-;+, =
<×9
:8(<×9)
.	 It	 is	 smallest	 when	 the	 poorer	 assemblage	
contains	all	the	species	that	are	present	in	the	richer	assemblage	(c	=	0),	and	largest	when	
the	 two	 assemblages	 have	 no	 species	 in	 common	 (a	 =	 0).	 The	 nestedness-resultant	
component	measures	the	contribution	to	dissimilarity	that	is	not	due	to	turnover.	It	is	
influenced	 by	 the	 difference	 in	 species	 richness	 between	 the	 two	 assemblages	
(Baselga,	2012).	
This	 partitioning	 allows	 the	 relative	 contribution	 of	 species	 replacement	 (i.e.	
taxonomic	 turnover)	 to	 taxonomic	 dissimilarity	 (beta	 diversity)	 to	 be	 assessed	 and	
thus	allows	these	two	ecologically	important	concepts	to	be	compared	(Koleff	et	al.,	













The	pturn	 index	 is	defined	only	when	dissimilarity	 is	not	null,	 i.e.	when	at	 least	one	
species	 is	not	shared	by	the	two	assemblages	(c	>	0);	This	condition	is	met	 in	most	
real	 cases,	 even	 at	 small	 spatial	 scales.	 The	 value	 of	pturn	 ranges	 from	0	 to	 1:	 it	 is	
minimal	when	c	=	0,	which	means	that	the	two	assemblages	are	nested	and	thus	that	
turnover	 is	 null.	 In	 such	 a	 situation,	 dissimilarity	 is	 therefore	 due	 only	 to	 the	
difference	 in	 species	 richness,	 regardless	 of	 its	 level.	 The	 value	 of	 pturn	 is	maximal	
either	when	b	=	c,	which	means	 that	 the	 two	assemblages	have	 the	 same	 species	
richness	and	consequently	 that	 turnover	equals	dissimilarity,	or	when	a	=	0,	which	
means	 that	 the	 two	 assemblages	 exhibit	 no	 common	 species	 and	 thus	 that	 both	
dissimilarity	and	turnover	are	maximal.	
The	changes	in	pairwise	taxonomic	dissimilarity	and	the	contribution	of	turnover	to	
taxonomic	 dissimilarity	 (hereafter	 called	 δβdiss	 and	 δpturn,	 respectively)	 between	
historical	 times	 (species	composition	before	human	 influence)	and	the	present	day	
are	then:	
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both	 depend	 on	 the	 historical	 species	 richness	 shared	 (or	 not)	 by	 the	 two	
assemblages	(a,	b	and	c)	and	on	the	associated	changes	due	to	species	introductions	
and	extirpations	(e,	f	and	g).	
Simultaneously	 assessing	 changes	 in	 taxonomic	 dissimilarity	 and	 the	 relative	
contribution	 of	 turnover	 can	 help	 to	 disentangle	 the	 interlaced	 consequences	 of	
species	introductions	and	extirpations	(Fig.	1):	
• Homogenization	 (i.e.	 decrease	 in	 βdiss)	 coupled	 with	 a	 decreased	 contribution	 of	
turnover	reveals	an	increase	in	the	proportion	of	shared	species	and	no	decrease	in	the	
richness	 difference	 between	 assemblages,	 corresponding	 to	 an	 increase	 of	 the	
contribution	 of	 the	 ‘nestedness-resultant’	 component,	 as	 defined	 by	 Baselga	 (2012).	








reveals	a	decrease	 in	 the	proportion	of	 shared	species	and	a	decrease	 in	 the	 richness	
difference	between	assemblages.	This	can	occur	when	the	poorer	assemblage	receives	
non-native	 species,	while	 the	 richer	 assemblage	 loses	 some	of	 its	 non-shared	 species	
(Fig.	1,	top	right).	
• Differentiation	coupled	with	a	decreased	contribution	of	turnover	reveals	a	decrease	in	
the	proportion	of	 shared	 species	and	no	decrease	 in	 the	 richness	difference	between	





Figure	 1	 Change	 in	 taxonomic	 dissimilarity	 (δβdiss)	 versus	 change	 in	 contribution	 of	 taxonomic	
turnover	to	taxonomic	dissimilarity	(δpturn)	between	historical	and	current	situations.	Taxonomic	
dissimilarity	 between	 two	 assemblages	 is	 represented	 using	 the	 classical	 Venn’s	 diagram	
representation	 where	 ovals	 represent	 species	 assemblages,	 their	 size	 being	 scaled	 to	 their	
respective	 number	 of	 species	 and	 the	 size	 of	 their	 intersection	 symbolizing	 the	 number	 of	
species	 shared	 by	 the	 two	 assemblages.	 A	 hypothetical	 historical	 situation	 is	 illustrated	 in	 the	
centre	of	Fig.1,	a	is	the	number	of	species	historically	shared,	b	and	c	are	the	numbers	of	species	
historically	 present	 only	 in	 each	 of	 the	 two	 assemblages.	 Four	 contrasting	 current	 situations	
corresponding	 to	 different	 levels	 of	 introduction	 and	 extirpation	 in	 the	 two	 assemblages	
considered	are	provided	in	the	four	corners.	e	 is	the	change	in	the	number	of	species	shared.	f	
and	 g	 are	 the	 changes	 in	 the	 number	 of	 species	 present	 only	 in	 the	 richer	 and	 poorer	
assemblages,	respectively.	The	resulting	homogenisation	(H)	or	differentiation	(D)	as	well	as	the	






We	 used	 a	 database	 of	 9722	 fish	 species	 occurring	 in	 1054	 river	 basins,	 covering	
more	 than	80%	of	 the	earth’s	 continental	 surface	 (Brosse	et	al.,	2013).	Native	and	
non-native	 status	 was	 recorded	 for	 each	 species	 occurrence.	 Both	 historical	
composition	 (before	 human	 intervention,	 i.e.	 before	 the	 industrial	 period)	 and	
current	 assemblages	 (historical	 composition	 +	 non-natives	 −	 extirpated)	 are	
therefore	available	 (Leprieur	et	al.,	2008a;	Villéger	et	al.,	2011).	We	computed	the	
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change	 in	 taxonomic	 dissimilarity	 and	 the	 change	 in	 the	 relative	 contribution	 of	
turnover	 to	dissimilarity	 from	 the	historical	 to	 the	 current	 situation	 for	 all	 pairs	of	
basins	 in	each	of	 the	 six	biogeographical	 realms:	Afrotropical,	Australian	 (including	
Oceania),	Nearctic,	Neotropical,	Oriental	and	Palaearctic.	
To	 investigate	 the	 determinants	 of	 changes	 in	 dissimilarity	 and	 contribution	 of	
turnover,	we	split	the	pairs	of	assemblages	into	five	groups	according	to	the	sign	of	
the	 change.	 HT+	 and	 HT−	 refer	 to	 the	 basin	 pairs	 exhibiting	 a	 pattern	 of	
homogenization	 associated	 with	 a	 decrease	 (HT−)	 or	 increase	 (HT+)	 in	 the	
contribution	 of	 turnover.	 NC	 refers	 to	 basins	 that	 experienced	 no	 change	 in	
taxonomic	dissimilarity	over	time.	DT+	and	DT−	refer	to	the	basin	pairs	experiencing	
differentiation	 and	 a	 decrease	 (DT−)	 or	 increase	 (DT+)	 in	 the	 contribution	 of	
turnover.	
The	relative	importance	of	the	historical	situation	(i.e.	the	number	of	species	shared	or	not	
by	 the	 pair	 of	 assemblages)	 and	 of	 introduction	 and	 extirpation	 processes	 (i.e.	 respective	
changes	in	the	number	of	non-shared	or	shared	species)	in	discriminating	these	five	types	of	
change	 was	 determined	 using	 a	 random	 forest	 modelling	 method	 (Breiman,	 2001).	 The	
random	forest	algorithm	has	been	widely	used	in	ecology	to	carry	out	multivariate	analyses	
without	making	 assumptions	 about	 the	 input	 variables.	 The	 importance	 of	 each	 predictor	
was	measured	using	the	Gini	index	(Strobl	et	al.,	2007).	Analyses	were	carried	out	using	the	
RANDOMFOREST	 package	 (Liaw	 &	 Wiener,	 2002)	 in	 R	 (R	 Development	 Core	 Team,	 2011).	
Following	 the	 recommendations	of	Breiman	 (2001),	 500	 trees	were	generated	 to	obtain	 a	
reliable	estimation	of	the	contribution	of	each	predictor.	
The	predictors	exhibiting	a	 relative	contribution	greater	 than	10%	(as	measured	by	
the	 Gini	 index)	 were	 used	 to	 construct	 a	 synthetic	 decision	 tree	 to	 illustrate	 how	










total	 species	 richness	 in	 assemblage	 pairs	 (Table	 1).	 The	 number	 of	 species	 in	
common	(a)	was	very	 low;	with	a	median	value	of	1	species	 in	 the	Palaearctic	and	
Nearctic	 realms	and	a	median	 value	of	 0	 in	 the	other	 four	 realms.	 The	number	of	




=	 0;	 b	 >	 0)	 and	 only	 106	 pairs	 (0.1%	 of	 pairs)	 were	 identical	 (b	 =	 c	 =	 0).	 As	 a	
consequence,	the	average	values	of	the	Jaccard	dissimilarity	index	for	the	historical	
time-point	were	higher	 than	90%	 in	 the	 six	 realms	 (see	Appendix	S1	 in	Supporting	
Information).	 These	 assemblage	 dissimilarities	 were	 mainly	 due	 to	 the	 turnover	




Table	 1	 Median	 and	 range	 (in	 square	 brackets)	 of	 the	 historical	 number	 of	 fish	




	 Basins	 a	 b	 c	 e	 f	 g	
Afrotropical		 109	 0		[0;	135]	 61		[0;	793]	 8		[0;	396]	 0		[0;	8]	 1		[−26;	12]	 1		[−27;	12]	
Australian		 179	 0		[0;	37]	 16		[0;	69]	 7		[0;	47]	 0		[−1;	10]	 2		[−5;	13]	 1		[−6;	13]	
Nearctic		 207	 1		[0;	139]	 36		[0;	243]	 7		[0;	106]	 0		[−5;	49]	 3		[−25;	60]	 0		[−13;	51]	
Neotropical		 155	 0		[0;	610]	 34		[0;	1798]	 9		[0;	564]	 0		[−1;	9]	 0		[−5;	17]	 2		[−4;	17]	
Oriental		 59	 0		[0;	247]	 50		[2;	691]	 10		[0;	260]	 0		[−6;	14]	 2		[−12;	31]	 0		[−10;	11]	







we	 found	 a	 significant	 positive	 correlation	 between	 dissimilarity	 and	 turnover	
changes	 (Spearman’s	 rank	 correlation	 coefficient	 ranged	 from	 0.138	 to	 0.472,	 p	
<0.001,	Fig.	2).	Because	these	values	were	rather	low,	however,	all	types	of	change	
combining	dissimilarity	and	turnover	occurred	(Fig.	2).	
Among	 the	 homogenized	 basin	 pairs,	 82%	 underwent	 a	 decrease	 in	 turnover	
contribution	 (Fig.	 2).	 For	 this	 subset	 of	 pairs,	 significant	 positive	 correlations	were	
found	 between	 dissimilarity	 and	 changes	 in	 the	 turnover	 contribution	 in	 each	













ρ	 P	 n	 	 ρ	 P	 n	
Afrotropical	 0.423	 ***	 697	 	 −0.312	 ***	 1,048	
Australian	 0.209	 ***	 2,910	 	 −0.176	 ***	 3,775	
Nearctic	 0.230	 ***	 7,746	 	 −0.077	 ***	 5,418	
Neotropical	 0.290	 ***	 1,097	 	 −0.089	 ***	 1,871	
Oriental	 0.227	 ***	 385	 	 −0.194	 ***	 315	






basin	 pairs	 (n),	 Spearman’s	 correlation	 coefficient,	 and	 associated	Mantel	 test	 are	
provided	 for	 each	 of	 the	 6	 realms	 (***P	 <	 0.001).	 For	 each	 panel,	 the	 number	 of	
basin	 pairs	 in	 each	 of	 the	 four	 non-null	 combinations	 of	 direction	 of	 change	 is	












nHT−=596 (34.45%) nDT−=626 (36.18%)
nDT+=411 (23.76%)
pSpearman =0.232 ***, n =5886












nHT−=2326 (36.29%) nDT−=1873 (29.22%)
nDT+=1711 (26.69%)
pSpearman =0.284 ***, n =15931












nHT−=6627 (51.85%) nDT−=2857 (22.36%)
nDT+=2331 (18.24%)
pSpearman =0.472 ***, n =21321












nHT−=838 (29.15%) nDT−=1129 (39.27%)
nDT+=699 (24.31%)
pSpearman =0.138 ***, n =11935












nHT−=350 (50.58%) nDT−=192 (27.75%)
nDT+=119 (17.2%)
pSpearman =0.456 ***, n =1711












nHT−=13358 (41.42%) nDT−=10720 (33.24%)
nDT+=4911 (15.23%)
pSpearman =0.206 ***, n =59340
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indicated,	 as	 well	 as	 the	 percentage	 of	 each	 of	 the	 four	 combinations	 given	 in	
parentheses.	





Three	 main	 variables	 discriminated	 the	 five	 types	 of	 change.	 The	 number	 of	
historically	shared	species	(a)	and	the	associated	change	in	number	of	shared	species	
following	 species	 introductions	 and/or	 extirpations	 (e)	 provided	 the	 greatest	
contribution	 to	 the	 classification	 tree	 (Gini	 index	 >	 25%	 for	 each	 variable	 in	 each	
realm;	 Fig.	 3).	 In	 contrast,	 the	number	of	 historically	 non-shared	 species	 (b	 and	 c)	
only	 weakly	 discriminated	 the	 five	 types	 of	 change	 (Gini	 index	 <	 10%	 in	 all	 six	




for	 sequentially	 discriminating	 the	 five	 types	 of	 change	 in	 taxonomic	 dissimilarity	
(Fig.	 4).	 The	 number	 of	 species	 shared	 historically	 (a)	 and	 the	 change	 in	 shared	
species	 following	the	 introduction	of	non-native	species	and	species	extirpation	(e)	
discriminated	assemblage	pairs	exhibiting	no	change	 (NC)	 from	homogenized	pairs	
(HT−,	 HT+).	 In	 the	 cases	 of	 homogenization,	 dissimilarity	 decreased	 in	 97%	 of	 the	
pairs	when	e	>	0.	Additionally,	for	a	>	0,	the	change	in	the	number	of	species	present	
only	 in	 the	 poorer	 assemblage	 (g)	 discriminated	 two	 groups	 among	 differentiated	
pairs:	 for	 e	 =	 0	 and	 g	 >	 0	 (non-shared	 species	 introduction),	 87.5%	 of	 pairs	
differentiated	and	showed	an	increase	in	the	contribution	of	turnover,	whereas	for	e	
=	0	and	g	≤	0	(non-shared	species	extirpation),	differentiation	was	accompanied	by	a	







to	 the	 change	 in	 taxonomic	 dissimilarity	 and	 the	 change	 in	 the	 contribution	 of	 taxonomic	
turnover	 to	dissimilarity.	Values	are	percentages	of	contribution	 to	 the	Gini	 index	given	by	 the	
random	forest	model	for	each	realm.	a	 is	the	number	of	species	shared	historically	and	b,	c	are	
the	number	of	historically	unique	species	in	the	richer	and	the	poorer	assemblages,	respectively.	
e	 is	 the	change	 in	 the	number	of	shared	species	 through	 introduction	and	extirpations.	 f	and	g	
are,	the	changes	through	introduction	and	extirpations	in	the	number	of	species	unique	to	b	and	
c,	 respectively.	 The	 dashed	 line	 indicates	 the	 10%	 contribution	 threshold.	 The	 percentage	 of	
error	 of	 the	model	 (or	 percentage	 of	 incorrect	 classification)	 is	 given	 by	 the	 out-of-bag	 (OOB)	
error.	
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Studying	patterns	of	beta	diversity	 is	 fundamental	 for	understanding	the	ecological	
processes	 that	 shape	 differences	 in	 species	 assemblages,	 and	 for	 assessing	 the	
impact	of	human	activities	on	biodiversity	 (Olden	&	Rooney,	 2006;	Devictor	et	al.,	
2010;	Leprieur	et	al.,	2011).	Human-mediated	species	introductions	and	extirpations	
are	 known	 to	 affect	 freshwater	 fish	 faunas	 and	 push	 them	 towards	 global	
homogenization	 (Rahel,	2000;	Leprieur	et	al.,	2008a;	Olden	et	al.,	2008;	Villéger	et	
al.,	 2011).	 Beyond	 this	 overall	 decrease	 in	 taxonomic	 dissimilarity,	 both	
homogenization	and	differentiation	have	occurred	among	fish	assemblages	in	North	
America	 (Rahel,	 2000),	 Europe	 (Clavero	 &	 García-Berthou,	 2006;	 Leprieur	 et	 al.,	
2008b)	and	on	a	global	scale	(Villéger	et	al.,	2011).	
Here,	 we	 highlight	 the	 complexity	 of	 dissimilarity	 changes	 when	 adding	 and/or	
removing	species.	Such	heterogeneous	situations	arise	from	the	complex	nature	of	
assemblage	dissimilarity,	which	combines	two	independent	components,	namely	the	
turnover	 component	 (i.e.	 species	 replacement	 from	 one	 assemblage	 to	 another,	
independently	 of	 species	 richness)	 and	 the	 nestedness-resultant	 component	
(Baselga,	 2012;	 Qian	 &	 Ricklefs,	 2012).	 Exploring	 changes	 in	 the	 contribution	 of	
turnover	 to	 taxonomic	 dissimilarity	 give	 us	 an	 opportunity	 to	 provide	mechanistic	
explanations	 of	 the	 changes	 that	 follow	 anthropogenic	 disturbance	 (Koleff	 et	 al.,	
2003;	Villéger	&	Brosse,	2012).	More	precisely,	we	have	shown	here	how	assessing	
both	 dissimilarity	 and	 turnover	 changes	 can	 shed	 light	 on	 the	 relative	 effects	 of	
historical	 contingency,	 species	 extirpations	 and	 introduction	 pressure	 on	 an	
important	facet	of	biodiversity.	
For	 freshwater	 fish	 faunas,	 each	 combination	 of	 change	 in	 taxonomic	 dissimilarity	
and	 in	 the	 contribution	 of	 turnover	 occurred	 within	 each	 biogeographical	 realm.	
Although	 significant,	 the	 strength	of	 the	 correlation	between	 change	 in	 taxonomic	
dissimilarity	and	change	in	the	contribution	of	turnover	remains	low,	confirming	that	
these	two	indices	provide	complementary	 information	on	changes	 in	beta	diversity	
among	 assemblages.	 Homogenization	 associated	 with	 a	 decrease	 in	 the	 turnover	
contribution	 was	 the	 most	 frequent	 combination	 of	 change	 in	 dissimilarity	 and	
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contribution	of	turnover	in	all	realms.	Such	a	situation	represents,	for	example,	more	
than	 87%	 of	 cases	 of	 homogenization	 in	 the	 Nearctic	 realm.	 In	 contrast,	 for	 pairs	




extirpations,	 but	 also	 by	 the	 historical	 composition	 of	 assemblages,	 supporting	
previous	studies	 (Rahel,	2000;	Villéger	et	al.,	2011).	 Indeed,	 the	historical	 situation	
plays	a	major	role,	with	the	number	of	historically	shared	species	(a)	being	the	factor	




creating	 an	 insular	 aquatic	 system	 that	 is	 prone	 to	 independent	 evolution	
(Rosenzweig,	 1995,	 2001;	 Burridge	 et	 al.,	 2008).	 The	 isolation	 of	 assemblage	 has	
been	triggered	by	extinction	events	such	as	glaciations,	to	which	riverine	freshwater	
fish	are	especially	sensitive,	rendering	recolonization	after	glacial	periods	a	long	and	
stochastic	 process	 (Leprieur	 et	 al.,	 2011;	 Oberdorff	 et	 al.,	 2011).	 These	 processes	
explain	 why	 historical	 situations	 are	 characterized	 by	 the	 rarity	 of	 shared	 species	
among	basins,	as	underlined	by	the	relatively	high	proportion	of	basin	pairs	without	
any	species	in	common	(almost	50%).	Historical	dissimilarity	and	historical	turnover	
are	therefore	maximal	 in	these	pairs	 (Baselga,	2012).	The	 introduction	of	the	same	
species	 in	 the	 two	 assemblages	 thus	 leads	 to	 a	 decrease	 both	 in	 taxonomic	
dissimilarity	 and	 in	 the	 turnover	 contribution.	 To	 illustrate	 this,	 41%	 of	 the	 basin	
pairs	 that	 showed	 this	 trend	 (HT−;	 Fig.	 4)	 were	 historically	 entirely	 dissimilar.	 For	
basin	 pairs	 which	 shared	 at	 least	 one	 species	 historically,	 the	 number	 of	 shared	
species	remains	 lower	than	the	number	of	unshared	species	 (Table	1),	and	even	 in	
this	case	the	introduction	of	at	least	one	species	in	common	will	have	more	impact	
on	 the	change	 in	dissimilarity	 than	 the	 introduction	of	different	species	 in	 the	 two	
assemblages.	
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The	world’s	 freshwater	 fish	 faunas	 are	 currently	undergoing	 changes	 in	 taxonomic	
dissimilarity	across	all	 biogeographical	 realms,	 leading	 to	homogenization	 for	most	
basin	pairs	that	experience	species	introductions	(Villéger	et	al.,	2011).	Introductions	
of	 the	 same	 species	 in	 numerous	 basins	 are	 the	 main	 cause	 of	 worldwide	
homogenization.	As	 underlined	by	Gozlan	et	 al.	 (2010),	 a	 few	 species,	 such	 as	 the	
rainbow	 trout	 (Oncorhynchus	 mykiss),	 the	 Mozambique	 tilapia	 (Oreochromis	
mossambicus)	and	the	common	carp	(Cyprinus	carpio)	have	been	widely	introduced	
across	the	world,	mainly	for	commercial	and	recreational	purposes.	The	dominance	
of	 cases	 of	 homogenization,	 coupled	 with	 the	 decrease	 in	 the	 contribution	 of	





Figure	 4	 Decision	 tree	 illustrating	 how	 the	 three	most	 important	 variables	 obtained	 with	 the	
random	 forest	 analysis	 discriminate	 the	 different	 groups	 of	 change	 in	 dissimilarity	 and	
contribution	 of	 turnover.	 NC	 means	 no	 change	 in	 dissimilarity,	 DT−	 and	 DT+	 are	 cases	 of	
taxonomic	differentiation	(i.e.	 increase	 in	dissimilarity)	coupled	to	decrease	and	increase	 in	the	
contribution	 of	 turnover	 to	 dissimilarity,	 respectively.	 HT−	 and	 HT+	 are	 cases	 of	 taxonomic	
homogenization	 coupled	 to	 decrease	 and	 increase	 in	 the	 contribution	 of	 turnover	 to	
dissimilarity,	respectively.	a	is	the	number	of	species	shared	historically	and	e	and	g	are	changes	
in	 the	number	of	shared	 species,	 and	 the	number	of	 species	unique	 to	 the	poorer	 assemblage.	
Panels	 at	 the	 end	 of	 each	 branch	 show	 the	 proportion	 of	 basin	 pairs	 in	 each	 combination	 of	
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(Fig.	 4).	 Indeed,	 turnover	 variation	 is	 controlled	 by	 the	 proportion	 of	 non-shared	
species	 in	 the	poorer	 assemblage	 (g).	Hence,	 species	 introduction	 (g	 >	 0)	 tends	 to	




Considering	 global	 patterns	of	homogenization	and	differentiation	 from	a	dynamic	
point	of	view	opens	new	considerations	about	the	outcome	of	‘single’	introductions	
(i.e.	species	introduced	in	only	one	assemblage	of	a	pair).	Single	introductions	can	be	
considered	 as	 isolated	 species	 that	 are	 under	 an	 initial	 invasion	 stage	 and	 that,	 if	
established,	might	undertake	the	next	step	of	the	invasion	process	(Lockwood	et	al.,	
2007).	 Hence,	 the	 differentiating	 role	 of	 early	 invaders	 will	 become	 a	
homogenization	 trend	 when	 the	 species	 disperses	 (either	 alone	 or	 with	 human	
assistance)	 to	 other	 nearby	 basins.	 Differentiation	 is	 traditionally	 considered	 the	
opposite	of	homogenization	(Olden	&	Poff,	2004;	Leprieur	et	al.,	2008b;	Villéger	et	





non-native	 species	 in	 relatively	 unaffected	 areas	 such	 as	 the	 Neotropical	 or	 the	
Afrotropical	 realms	 (Leprieur	et	al.,	2008a),	particular	attention	should	be	given	 to	
increases	 of	 dissimilarity	 as	 they	 can	 rapidly	 change	 toward	 a	 homogenization	
situation.	 Moreover,	 many	 assemblages	 of	 other	 taxa	 (e.g.	 plants,	 birds)	 are	 also	
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Appendix	 S1	 Mean	 historical	 and	 current	 taxonomic	 dissimilarity	 and	 turnover	
between	basin	pairs	in	each	realm.	












































































































































Suite	 à	 cette	 étude,	 nous	 avons	 cherché	 à	 quantifier	 les	 effets	 de	 chaque	 espèce	
non-native	sur	 les	patrons	globaux	de	changement	de	béta	diversité,	de	manière	à	
identifier	 les	espèces	responsables	des	patrons	actuels	d’homogénéisation	biotique	
(P3).	 Pour	 cela,	 nous	 avons	 quantifié	 l’effet	 des	 espèces	 les	 plus	 fréquemment	







Les	 résultats	 de	 notre	 étude	montrent	 que	 l’effet	 des	 espèces	 introduites	 sur	 les	
changements	 de	 dissimilarité	 est	 très	 variable.	 Une	 grande	 partie	 des	 espèces	
introduites	ont	un	effet	négligeable	en	terme	de	changement	de	dissimilarité,	alors	
que	 quelques	 espèces	 provoquent	 une	 forte	 homogénéisation	 (>10%)	 et	 sont	
Encadré 6. Tester l’effet de chaque espèce dans les changements de béta diversité taxonomique
Pour chaque espèce non-native (Espèce cible), nous avons mesuré les changements entre la situation
historique et une situation actuelle hypothétique où seules les occurrences de l’espèce cible ont été
considérées (exemple ci-dessous). Les autres cas d’introductions et d’extirpations ne sont alors pas pris
en compte. L’effet de chaque espèce cible correspond à la moyenne des changements de béta diversité
entre toutes les paires d’assemblages d’une même zone biogéographique. Les équations ci-dessous







(a+1)+ (b+1)+ (c+ 2−1)












δβEspèce_ cible = βEspèce_ cible,actuel −βObservé,historique
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les	 changements	 de	 béta	 diversité.	 Les	 processus	 d’homogénéisation	 et	 de	
différentiation	 sont	 des	 processus	 complexes	 prenant	 en	 compte	 la	 composition	
historique	 des	 2	 bassins	 mais	 également	 l’identité	 et	 l’origine	 des	 espèces	
introduites	(McKinney	2004	;	Rahel	2010).	En	effet,	à	l’échelle	régionale		les	espèces	
transloquées	(espèces	non-natives	introduites	dans	un	ou	des	bassins	appartenant	à	
la	 zone	 biogéographique	 d’origine	 de	 l’espèce)	 ont	 tendance	 à	 favoriser	 une	
homogénéisation	 des	 assemblages,	 alors	 que	 les	 espèces	 exotiques	 (espèces	 non	
natives	 introduites	hors	de	 leur	 zone	biogéographique	d’origine)	 conduisent	plutôt	
vers	 des	 situations	 de	 différentiation	 (en	 Europe,	 Leprieur	 et	 al.	 2008a	 ou	 en	
Amérique	du	Nord,	Olden	et	al.	2011).	Nous	montrons	que	ce	phénomène	peut	être	
généralisé	 à	 une	 échelle	 globale.	 Cela	 s’explique	 par	 le	 fait	 que	 les	 espèces	
transloquées	 sont	 déjà	 présentes	 au	 sein	 de	 la	 zone	 biogéographique	 et	 leur	
introduction	 entraine	 une	 homogénéisation	 de	 toutes	 les	 paires	 contenant	 les	
bassins	versants	où	l’espèce	était	présente	historiquement	(Leprieur	et	al.	2011).	Ce	
processus	 diminue	 aussi	 la	 contribution	 du	 turnover	 à	 la	 béta	 diversité	 (Cf.	P2).	 À	
l’inverse,	 les	 espèces	 exotiques	 vont	 dans	 un	 premier	 temps	 (lorsque	 l’espèce	 est	
encore	 peu	 rependue	 dans	 la	 zone	 considérée)	 engendrer	 une	 situation	 de	




déterminant	 de	 ce	 changement.	 Bien	 que	 relativement	 faible	 aujourd’hui,	 ce	
phénomène	 pourrait	 drastiquement	 augmenter,	 en	 particulier	 si	 la	 pression	
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d’introduction	 augmente	 (Vander	 Zanden	 2005	;	 Hulme	 2009).	 Sous	 ce	 scenario	
d’expansion	 de	 l’aire	 de	 distribution	 des	 espèces	 introduites,	 les	 espèces	 qui	


























non-native	 species	 to	 this	 overall	 trend	 at	 the	 global	 scale.	 Here,	 we	 disentangle	
individual	non-native	species	effect	 from	the	global	effect	of	 the	whole	 introduced	




process,	 i.e.	 either	 toward	 homogenization,	 differentiation	 or	 no	 change.	 Overall,	
only	a	few	widespread	species	contribute	to	the	worldwide	homogenization	pattern,	
whereas	 most	 of	 introduced	 species	 slightly	 contribute	 to	 the	 global	 change	 in	
dissimilarity.	The	effect	of	 species	on	change	 in	dissimilarity	was	 influenced	by	 the	
introduction	pressure	but	also	by	whether	introduced	species	were	translocated	(i.e.	
introduced	 to	 other	 basins	 within	 their	 biogeographic	 realm)	 or	 exotic	 (i.e.	
introduced	 from	 other	 biogeographic	 realms).	 Homogenization	 is	 strongly	
determined	by	the	species	translocated	within	a	realm	and	only	by	few	widespread	
exotic	species	whereas	the	majority	of	exotics	contribute	to	a	differentiation	effect.	
Nevertheless,	 under	 future	 intensified	 human	 pressure,	 the	 exotic	 species	 spread	























intentional	 and	 unintentional	 dissemination	 of	 species	 throughout	 the	 world	 (Taylor	 and	




their	 natural	 range	 (Gozlan	 et	 al.	 2010),	 due	 of	 trading,	 aquaculture	 and	 game	 fishing	
purpose	 (Rahel	 2007).	 As	 a	 consequence,	more	 than	 half	 of	 the	 river	 basins	 in	 the	world	
currently	host	at	 least	one	non-native	fish	species	(Leprieur	et	al.	2008a),	with	consequent	
changes	of	 large	scale	 faunal	dissimilarities	among	 fish	species	assemblages	 (Villéger	et	al.	
2011).		






Besides	 this	 change	 in	 alpha	 diversity	 among	 river	 basin	 assemblages,	 the	 addition	 or	
deletion	 of	 species	 also	 alters	 the	 compositional	 dissimilarity	 between	 assemblages,	 i.e.	
beta-diversity	(Olden	et	al.	2006;	Rahel	2007),	either	inducing	a	decrease	of	dissimilarity	(i.e.	
homogenization)	 or	 an	 increase	 of	 dissimilarity	 (i.e.	 differentiation).	 Numerous	 studies	 on	
changes	 in	dissimilarity	between	the	river	basin	assemblages	 in	freshwater	fish	fauna	have	
reported	a	global	trend	toward	homogenization	(McKinney	&	Lockwood	1999;	Leprieur	et	al.	
2008a;	 Olden	 et	 al.	 2008;	 Villéger	 et	 al.	 2011),	 although	 differentiation	 has	 also	 been	
reported	 in	 a	 non-negligible	 number	of	 river	 basins	 (Villéger	 et	 al.	 2011).	 The	direction	of	
change	 in	 dissimilarity	 (i.e.	 homogenization	 or	 differentiation)	 and	 its	 intensity	 is	 mainly	
determined	 by	 the	 historical	 richness	 of	 the	 assemblages,	 their	 historical	 dissimilarity	 and	
the	number	of	the	non-native	species	introduced	(Villéger	et	al.	2011;	Toussaint	et	al.	2014).	
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In	 most	 studies	 on	 freshwater	 fish,	 all	 non-native	 species	 were	 pooled	 to	 compute	 the	
changes	in	alpha-	and/or	beta-diversity	(Alcaraz	et	al.	2005;	Blanchet	et	al.	2010;	Gozlan	et	
al.	2010;	Britton	et	al.	2011;	Clavero	2011).	However,	at	the	global	scale,	the	biogeographic	
regions	 (also	called	realms)	are	characterized	by	distinct	 freshwater	 fish	 fauna	(Lévêque	et	
al.	 2008)	 and	 the	 effects	 of	 non-native	 species	 on	 change	 in	 dissimilarity	 is	 likely	 to	 be	
uneven	 among	 them	 within	 a	 realm	 since	 the	 most	 occurring	 ones	 may	 exhibit	 a	 higher	
probability	of	being	transplanted	and	since	their	origin	may	favour	their	spread	(Villéger	et	
al.	2011;	Toussaint	et	al.	2014;	Villéger	et	al.	2014).	Indeed,	two	types	of	non-native	species	
can	 be	 considered	 based	 on	 their	 realm	 of	 origin:	 i)	 ‘exotic’	 species	 when	 the	 species	
introduced	 is	 native	 from	 another	 realm	 or	 ii)	 ‘translocated’	 species	 when	 the	 species	 is	
native	from	the	realm.	For	instance,	Leprieur	et	al.	(2008b)	showed	for	European	freshwater	
fish	 assemblages	 that	 translocated	 species	 drove	 assemblages	 towards	 homogenization	
whereas	exotic	species	promoted	differentiation.	
In	 the	current	 context	of	 increasing	non-native	 species	occurrences,	 it	 is	urgent	 to	go	one	
step	 further	 and	 we	 here	 discriminate	 the	 non-native	 species	 according	 to	 their	
biogeographic	 origin,	 and	 identify	 the	 non-native	 species	 that	 contribute	 the	most	 to	 the	
overall	trend	toward	homogenization	of	freshwater	fish	faunas.	To	this	aim,	we	assessed	the	
role	played	by	each	 introduced	species	on	change	 in	dissimilarity	among	fish	assemblages.	





We	used	 a	 global	 database	of	 1,054	 river	 basins	 across	 the	world	 (Brosse	 et	 al.	 2013)	 for	
which	the	native	and	non-native	status	in	each	basin	has	been	recorded	for	9,722	freshwater	




For	 each	 non-native	 species,	 we	 determined	 its	 realm	 of	 origin,	 i.e.	 the	 realm	where	 the	
species	was	historically	present.	We	studied	changes	 in	 taxonomic	dissimilarity	among	fish	
assemblages	 in	 the	 six	 biogeographic	 realms:	 Afrotropical,	 Australian	 (including	 Oceania),	
Nearctic,	 Neotropical,	 Oriental,	 and	 Palearctic	 (Lévêque	 et	 al.	 2008).	 In	 addition,	 each	















These	measures	were	 assessed	 for	 historical	 and	 current	 periods	 to	 compute	 a	 change	 in	
taxonomic	 dissimilarity	 from	 historical	 to	 current	 period.	 A	 negative	 change	 in	 taxonomic	
dissimilarity	 reveals	 that	 the	 species	 assemblages	 of	 a	 pair	 of	 river	 basins	 become	 more	
similar	 from	 historical	 to	 current	 period.	 This	 change	 is	 called	 homogenization.	 On	 the	
contrary,	the	differentiation	refers	to	basin	pairs	that	become	more	dissimilar	with	time.	For	





Jaccard’s	dissimilarity	between	 the	historical	 situation	and	a	hypothetical	 current	 situation	
where	only	the	occurrences	of	the	focal	non-native	species	were	kept	(i.e.	 introductions	of	
other	non-native	 species	 and	extirpations	were	 ignored).	 Then,	we	 computed	 the	average	
change	 in	 dissimilarity	 among	 all	 river	 basin	 pairs	 in	 a	 realm	 to	 produce	 an	 indicator	
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We	 performed	 linear	models	 to	measure	 the	 contribution	 of	 the	 following	 drivers	 to	 the	
effect	of	each	non-native	species	on	change	in	dissimilarity	in	each	biogeographic	realm.	The	













the	 introduced	species	 in	 the	Nearctic	and	Palearctic	 realms	 (8.9	and	11.8%,	 respectively),	
but	account	for	more	than	half	of	the	introduction	events.	Indeed,	those	20	species	account	
for	 52	 and	 60%	 of	 the	 total	 number	 of	 non-native	 introductions	 within	 the	 Nearctic	
(691/1330	 introduction	events)	 and	Palearctic	 (851/1407)	 realms,	 respectively.	 In	 the	 four	

















each	 realm	 are	 represented	 for	 clarity.	 ‘Exotic’	 species	 (i.e.	 native	 from	 another	 realm)	 are	 in	 grey,	 and	
‘translocated’	 species	 (i.e.	 native	 from	 the	 same	 realm)	 are	 in	 black	 (e.g.	 carp,	 Cyprinus	 carpio,	 occurs	 as	
translocated	species	 in	55%	of	 the	Palearctic	 river	basin	pairs).	The	dotted	 line	 represents	 the	percentage	of	
basin	 pairs	 which	 have	 received	 at	 least	 one	 non-native	 species	 in	 each	 realm.	 The	 number	 of	 river	 basins	
considered	in	each	realm	is	indicated	under	brackets.	
Afrotropical (n=109)
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the	 brown	 trout	 (Salmo	 trutta)	 drove	 Australian	 and	 Neotropical	 realms	 toward	
homogenization	whereas	it	was	responsible	from	differentiation	in	the	Oriental	and	Nearctic	
realms	(Figure	2).	
In	 the	 Australian,	 Neotropical	 and	 Palearctic	 realms,	 the	 two	 most	 introduced	 species	
contributed	 strongly	 to	 homogenization	 (Figure	 2).	 On	 the	 contrary,	 in	 the	 other	 three	
realms,	 the	non-native	 species	having	 the	 strongest	 effect	on	 change	 in	dissimilarity	were	
not	 the	one	with	 the	highest	number	of	 introductions.	For	 instance,	 in	 the	Oriental	 realm,	
the	eastern	mosquitofish	 (Gambusia	holbrooki)	had	the	strongest	homogenization	effect	 (-
0.14%,	 Figure	 2),	while	 being	 less	 frequently	 introduced	 than	 the	 common	 carp	 (Cyprinus	
carpio)	 or	 the	 Mozambique	 tilapias	 (Oreochromis	 mossambicus)	 that	 accounted	 for	 only	




shows	 that	 the	 occurrence	 of	 introduction	 was	 not	 the	 only	 driver	 explaining	 the	
homogenization	effect	of	 each	non-native	 species.	 Indeed,	 in	 all	 the	biogeographic	 realms	
except	 the	Australian,	 the	 introduction	 type	 (i.e.	 translocated	or	 exotic)	 and/or	 the	native	
occurrence	of	the	species	significantly	affected	(directly	or	interacting	with	the	occurrence	of	
introduction)	 the	homogenization	 effect	 of	 each	non-native	 species.	Moreover,	 the	native	
occurrences	 of	 the	 species	 in	 the	 realm	 has	 a	 significant	 effect,	 or	 interact	 with	 the	






Figure	 2.	 Effect	 of	 the	 introduced	 species	 to	 the	 change	 in	 dissimilarity	 in	 each	 realm.	 Species	 are	 ranked	
according	to	their	decreasing	frequency	of	occurrence	as	non-native	in	the	realm.	Vertical	bars	represent	the	
change	 in	 dissimilarity	 caused	 by	 each	 non-native	 species	 (i.e.	 if	 it	 has	 been	 the	 only	 non-native	 species	
introduced,	 see	methods	 for	 details).	 The	 observed	 value	 of	 the	 percentage	 of	 change	 in	 dissimilarity	while	
considering	all	the	non-native	species	(obs)	is	given	for	each	biogeographic	realm	(mean	±	standard	deviation).	
Note	that	the	obs	value	can	be	lower	than	the	individual	species	effect	sum.	Positive	values	indicate	an	increase	























































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































	 	 	 	 	 	
	
Native	occur.	 1	 2111.94	 50.89	 <0.001	 ***	
	
Intro.	occur.	 1	 37.51	 0.90	 0.347	 ns	
	
Intro.	type	 1	 1927.74	 46.45	 <0.001	 ***	
	
Native	occur.	X	Intro.	occur.	 1	 200.59	 4.83	 0.034	 *	
	





	 	 	 	 	
	
Native	occur.	 1	 21.97	 0.85	 0.363	 ns	
	
Intro.	occur.	 1	 1186.97	 45.76	 <0.001	 ***	
	
Intro.	type	 1	 49.32	 1.90	 0.175	 ns	
	
Native	occur.	X	Intro.	occur.	 1	 25.75	 0.99	 0.325	 ns	
	





	 	 	 	 	
	
Native	occur.	 1	 382.71	 15.50	 <0.001	 ***	
	
Intro.	occur.	 1	 803.48	 32.53	 <0.001	 ***	
	
Intro.	type	 1	 314.79	 12.75	 <0.001	 ***	
	
Native	occur.	X	Intro.	occur.	 1	 253.97	 10.28	 0.002	 **	
	





	 	 	 	 	
	
Native	occur.	 1	 1097.16	 93.91	 <0.001	 ***	
	
Intro.	occur.	 1	 461.79	 39.53	 <0.001	 ***	
	
Intro.	type	 1	 4425.14	 378.78	 <0.001	 ***	
	
Native	occur.	X	Intro.	occur.	 1	 0.56	 0.05	 0.827	 ns	
	





	 	 	 	 	
	
Native	occur.	 1	 205.78	 170.96	 <0.001	 ***	
	
Intro.	occur.	 1	 504.07	 418.77	 <0.001	 ***	
	
Intro.	type	 1	 319.95	 265.81	 <0.001	 ***	
	
Native	occur.	X	Intro.	occur.	 1	 444.24	 369.06	 <0.001	 ***	
	





	 	 	 	 	
	
Native	occur.	 1	 1652.22	 69.82	 <0.001	 ***	
	
Intro.	occur.	 1	 1602.82	 67.73	 <0.001	 ***	
	
Intro.	type	 1	 1501.86	 63.46	 <0.001	 ***	
	
Native	occur.	X	Intro.	occur.	 1	 1096.24	 46.32	 <0.001	 ***	
	
Intro.	type	X	Intro.	occur.	 1	 264.84	 11.19	 0.001	 ***	
	 Residuals	 174	 23.67	
	 	
		
The	 contribution	 of	 the	 native	 occurrences	 (Native	 occur.),	 the	 occurrence of	 the	 species	 as	 non-native	
(Intro.	 occur.)	 and	 the	 introduction	 type	 (Intro.	 type)	 on	 change	 in	 dissimilarity	 was	 tested	 using	 linear	









activities,	which	promoted	the	 introduction	of	species	of	economic	 interest,	 leading	to	the	
introduction	of	a	 few	species	over	 large	areas.	Those	widespread	processes	have	 received	
attention	in	previous	local	studies	on	homogenization	patterns	reporting	the	important	role	
of	a	 small	pool	of	 species	of	 interest	as	part	of	human	activities	 (Rahel	2000;	Clavero	and	
García-Berthou	 2006;	 Rahel	 2007).	 Although	 a	 few	 non-native	 species	 can	 synergistically	







species	 (Carassius	 auratus,	 Cyprinus	 carpio,	 Gambusia	 holbrooki,	 Micropterus	 salmoides,	
Oncorhynchus	 mykiss,	 Oreochromis	 mossambicus,	 Oreochromis	 niloticus,	 Perca	 fluviatilis,	
Salmo	 trutta,	 Tilapia	 zillii)	 had	 an	 effect	 toward	 homogenization	 higher	 than	 10	%	 of	 the	
realm	 homogenization	 level.	 Those	 species	 are	 all	 known	 to	 be	 highly	 invasive,	 often	
reaching	 high	 abundances	 (Gherardi	 and	 Acquistapace	 2007;	 Rahel	 2007;	 Lauzeral	 et	 al.	
2011),	but	we	nevertheless	 found	a	 low	correlation	between	 the	number	of	 introductions	
and	the	effect	of	each	of	these	species	on	change	 in	dissimilarity	 (Table	1).	This	suggested	
that	 the	 number	 of	 introduction	was	 not	 the	 only	 determinant	 of	 the	 potential	 effect	 on	
change	 in	 dissimilarity.	 This	 was	 particularly	 striking	 for	 common	 carp	 (Cyprinus	 carpio),	
which	 although	 being	 the	 most	 frequently	 introduced	 species	 in	 Oriental,	 Nearctic	 and	
Palearctic	realms,	had	only	a	weak	impact	on	change	in	dissimilarity	in	Nearctic	and	Oriental	
realms.	 On	 the	 contrary,	 this	 species	 had	 a	 strong	 effect	 toward	 homogenization	 in	 the	
Palearctic	 realm.	 A	 similar	 pattern	 was	 observed	 for	 several	 species	 (e.g.	 Oreochromis	
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mossambicus	 or	Tilapia	 sp.),	 suggesting	 that	 the	 identity	 or	 the	occurrence	of	 the	 species	
itself	did	not	explain	its	role	in	the	change	in	dissimilarity.	
Indeed,	the	type	of	introduction	(i.e.	translocated	vs	exotic)	was	a	significant	predictor	of	the	
changes	 in	 dissimilarity	 in	 five	 out	 the	 six	 biogeographic	 realms.	 The	 translocated	 species	
had	 a	 strong	 effect	 on	 homogenization	 patterns	 because	 they	 were	 historically	 already	
present	as	native	species.	Hence,	their	 introduction	in	more	basins	of	the	realm	could	only	
lead	 to	 homogenization	 for	 all	 the	 basin	 pairs	where	 the	 species	was	 historically	 present.	
Such	 a	 situation	 is	 one	 of	 the	major	 drivers	 of	 homogenization	 worldwide	 (Olden	 &	 Poff	
2004;	Toussaint	et	al.	2014).		
In	 contrast,	 exotic	 species	were	 often	 introduced	 in	 a	 few	basins	 and	 some	of	 them	 then	
spread	 in	nearby	basins	 (Arthington	1991;	 Lintermans	2004).	 Exotic	 species	hence	 tend	 to	
favour	differentiation	at	the	early	stages	of	invasion,	as	shown	by	Leprieur	et	al.	(2008b)	for	
Western	 Europe.	 Nevertheless,	 when	 those	 species	 expand	 over	 their	 invasion	 area,	 the	
number	 of	 river	 basin	 pairs	 where	 they	 occur	 increases	 and	 can	 contribute	 to	
homogenization	(Toussaint	et	al.	2014).	This	reversal	effect	was	observed,	for	 instance,	for	
eastern	mosquitofish	(Gambusia	holbrooki)	that	quickly	invaded	large	areas	in	Australian	and	
Oriental	 realms	 since	 its	 initial	 introduction	 in	 the	 early	 20
th
	 century	 (Welcomme	 1988;	
Milner	and	Petts	1994;	Pyke	2008;	Ayres	and	Clunie	2010),	and	hence	currently	has	a	strong	
homogenization	effect	in	those	realms	(Figure	2).		
Focusing	conservation	efforts	 in	controlling	a	 few	species	 that	have	a	prominent	effect	on	
the	 global	 homogenization	 process	 (e.g.	 Carassius	 auratus,	 Cyprinus	 carpio,	 Gambusia	
holbrooki,	 Micropterus	 salmoides,	 Oncorhynchus	 mykiss,	 Oreochromis	 mossambicus,	
Oreochromis	niloticus,	Perca	 fluviatilis,	Salmo	trutta,	Tilapia	zillii)	may	be	more	relevant	 to	
counteract	 the	 current	 homogenization	 trend	 and	 its	 local	 detrimental	 effects	 on	 species	
community	integrity.	We	should	nevertheless	be	aware	that	the	homogenization	rate	of	an	
area	 results	 from	 complex	 combinations	 of	 individual	 species	 homogenization	 and	
differentiation	 effects.	 Therefore,	 the	 homogenization	 strength	 measured	 here	 at	 the	
species	 individual	 level	 did	 not	 represent	 the	 complete	 species	 effect	 when	 considering	




Overall,	 our	 results	 confirm	and	generalize	 to	 a	 global	 scale	 the	previous	 local	 or	 regional	
studies	on	 the	 consequences	of	 fish	 introductions	on	 changes	 in	dissimilarity	 (Rahel	2000,	
2007;	Clavero	&	Garcia-Berthou	2006;	Leprieur	et	al.	2008b).	We	also	pointed	out	that	a	few	
freshwater	 fish	species	widely	 introduced	across	the	world	have	 largely	contributed	to	the	
observed	 changes.	 Those	 species	 are	 characterized	 by	 their	 large	 distribution	 over	
considered	 areas,	 and	 are	 hence	 either	 the	 species	 introduced	 for	 a	 long	 time,	 such	 as	




Intercontinental	 fish	 exchanges	 should	 decrease	 owing	 to	 the	 development	 of	 national	 and	
international	 laws	 regulating	 the	 transport	and	 introduction	of	exotic	 species	 (Costello	et	al.	 2005;	
Hulme	 et	 al.	 2009).	 But	 under	 the	 current	 accelerated	 rates	 of	 non-native	 species	 spread	 within	
realms	 (Britton	and	Gozlan	2013),	exotic	 species	are	expected	 to	establish	over	 larger	areas	 in	 the	
near	 future,	 and	 then	 turn	 their	 differentiation	 effect	 toward	 homogenization.	 Thus,	 this	 would	
favour	 a	 global	 homogenization,	 as	 forecasted	 by	 Villéger	 et	 al.	 (2015)	 using	 mathematical	
simulations.	 From	 a	 conservation	 point	 of	 view,	 the	 origin,	 as	 well	 as	 the	 occurrence	 of	 the	 non-
native	 species	 should	 be	 considered	 to	 better	 control	 the	 forthcoming	 changes	 in	 taxonomic	
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IV.2.	 Un	 changement	 de	 diversité	 fonctionnelle	 inattendu	 par	 sa	
force	et	son	ampleur	
Les	 changements	 de	 composition	 taxonomique	 (que	 ce	 soit	 via	 des	 extinctions	 et/ou	 des	
introductions	d’espèces)	peuvent	 s’accompagner	de	modifications	 fonctionnelles	majeures	
au	sein	des	assemblages	(Diaz	&	Cabido	2001	;	Petchey	&	Gaston	2006	;	Halpern	et	al.	2008	;	









Nous	 avons	 montré	 que	 sous	 l’effet	 des	 introductions	 d’espèces	 non-natives	 et	 des	
extirpations	d’espèces	natives,	les	assemblages	ont	augmenté	leur	diversité	taxonomique	de	
20%,	 en	 moyenne,	 mais	 que	 la	 diversité	 fonctionnelle	 a	 augmenté,	 elle,	 de	 150	 %	 en	
moyenne.	Cela	atteste	du	profond	changement	de	diversité	fonctionnelle	observé	à	travers	
le	monde.	 En	 revanche,	 ce	 changement	 n’est	 que	 peu	 affecté	 par	 les	 extirpations,	 ce	 qui	
renforce	 l’effet	prédominant	des	 introductions	d’espèces	non-natives	 sur	 les	 changements	
de	biodiversité.	
Encadré 7. Conséquences des introductions et des extirpations sur la diversité fonctionnelle
Les conséquences des introductions et extirpations d’espèces sur les changements de diversité
fonctionnelle peuvent s’exprimer de différentes façons.
À partir d’une situation historique (a), l’introduction d’une espèce peut ne conduire à aucun
changements de diversité fonctionnelle (b) ou à une augmentation de la diversité fonctionnelle (c). De













































fonctionnelle	 au	niveau	mondial	 (écart-type	 =	 10.49	 et	 intervalle	 de	 confidence	 à	 95%	 [1-
13.76])	mais	 aussi	 au	 sein	 de	 chaque	 zone	 biogéographique.	 Bien	 qu’ils	 soient	 fortement	
corrélés	 aux	 changements	 de	 diversité	 taxonomique	 (Test	 de	 Spearman,	 Rho	 =	 0.94,	 P	 <	
0.001),	la	forme	et	l’intensité	de	la	relation	entre	le	changement	de	diversités	taxonomique	
et	 fonctionnelle	 diffèrent	 selon	 les	 zones	 biogéographiques.	 Nous	 démontrons	 que	
l’augmentation	 de	 la	 diversité	 taxonomique	 se	 traduit	 par	 une	 forte	 augmentation	 de	 la	
diversité	fonctionnelle.	En	effet,	la	pente	de	la	relation	entre	les	2	indices	de	biodiversité	est	
comprise	entre	8.8	pour	 la	 zone	Afrotropicale	et	17.8	pour	 la	 zone	Néotropicale.	Dans	 les	
zones	Néarctique	et	Paléarctique,	nous	observons	même	une	relation	polynomiale	d’ordre	2	
entre	 ces	 2	 indices.	 Ainsi,	 les	 changements	 de	 composition	 d’espèces	 ont	 conduit	 à	 des	
changements	 drastiques	 de	 la	 diversité	 fonctionnelle	 historique.	 Ces	 résultats	 témoignent	
d’une	 vulnérabilité	 de	 la	 diversité	 fonctionnelle	 historique	 des	 assemblages	 de	 poissons	
d’eau	douce	face	aux	changements	de	composition	d’espèces.		
Nous	montrons	que	le	nombre	d’espèces	introduites	et	la	diversité	taxonomique	historique	
expliquent	 en	 grande	 partie	 ces	 changements	 de	 diversité	 fonctionnelle.	 Dans	 les	 zones	
fortement	 impactées	 par	 l’introduction	 d’espèces	 non-natives,	 telles	 que	 les	 zones	
Néarctique	ou	Paléarctique,	les	espèces	introduites	(et	en	particulier	les	espèces	exotiques)	
portent	des	traits	fonctionnels	différents	de	ceux	portés	par	les	espèces	natives	de	ces	zones	






Paléarctique	 et	 que	 ces	 zones	 sont	 caractérisées	 par	 une	 faible	 diversité	 fonctionnelle	
historique	et	redondante	avec	les	autres	zones	biogéographiques	(cf.	P1).	Un	tel	résultat	est	
observé	 dans	 les	 zones	 Néotropicale	 et	 Australasienne,	 ce	 qui	 peut	 expliquer	 que	 les	
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changements	 de	 diversité	 fonctionnelle	 soient	 moins	 prononcés	 que	 dans	 les	 zones	
Néarctique	ou	Paléarctique.	
Ces	changements	de	composition	d’espèces	ont	ainsi	modifié	considérablement	les	patrons	
de	 diversité	 fonctionnelle	 historique	 pour	 une	 grande	 partie	 des	 assemblages	 dans	 le	
monde.	L’augmentation	des	échanges	entre	de	plus	de	pays	dans	le	monde,	et	en	particulier	
entre	 les	 pays	 du	 Sud,	 peut	 favoriser	 les	 risques	 d’introduction	 d’espèces	 non-natives	 qui	
peuvent	 conduire	 à	de	 fortes	 augmentations	de	 la	diversité	 fonctionnelle	 globale	dans	 les	
décennies	à	venir.	De	plus,	dans	un	contexte	de	réchauffement	climatique,	 il	est	attendu	à	
un	changement	de	composition	des	assemblages	et	une	 introduction	d’espèces	originaires	






en	 profondeur	 les	 patrons	 historiques,	 en	 particulier	 si	 les	 espèces	 extirpées	 portent	 des	
traits	fonctionnels	uniques.	Cependant,	il	est	encore	difficile	de	prédire	comment	la	diversité	
fonctionnelle	des	assemblages	de	poissons	d’eau	douce	va	évoluer.	Cela	pourrait	entrainer	
un	 turnover	 de	 la	 diversité	 fonctionnelle	 avec	 un	 changement	 de	 position	 moyenne	 des	
assemblages	 au	 sein	 de	 l’espace	 fonctionnel	 et	 ainsi	 conduire	 à	 une	 modification	 du	
fonctionnement	des	écosystèmes.	Afin	de	mettre	en	évidence	cette	hypothèse,	 les	études	
futures	 devront	 quantifier	 les	 changements	 de	 diversité	 fonctionnelle	 en	 terme	 de	















Human	 activities	 profoundly	 modified	 the	 composition	 of	 species	 assemblages	 (i.e.	
taxonomic	diversity,	 TD)	 across	 the	world	but	 the	 functional	 consequences	 (i.e.	 functional	
diversity,	FD)	of	these	changes	remain	largely	unknown	at	global	scale.	We	here	measured	
the	 fish	 morphological	 attributes	 for	 more	 than	 9,000	 freshwater	 fish	 species	 across	 the	
world	and	quantified	 the	 functional	diversity	 changes	 caused	by	 species	 introductions	and	
extirpations	in	811	river	basins	dispersed	throughout	the	world.	Over	the	two	last	centuries,	
river	 basins	 gained	 on	 average	 20%	 of	 species,	 but	 this	 1.2-fold	 increase	 in	 taxonomic	
diversity	 translated	 into	 a	 2.5-fold	 increase	 in	 FD,	 testifying	 for	 the	 profound	 functional	
changes	 experienced	 by	 the	 world	 freshwaters.	 The	 FD	 response	 to	 invasion	 showed	 a	
steeper	 increase	 than	 the	 TD	 changes	 in	 all	 realms,	 with	 slopes	 higher	 than	 13	 for	 the	
Australian	and	the	Neotropical	 realms	and	even	polynomial	 in	 the	 four	others	 realms	with	
second-order	polynomial	coefficients	from	4.7	to	11.	Those	changes	were	hardly	affected	by	
extirpations	but	were	mainly	driven	by	non-native	species	introductions.	Exotic	species	(i.e.	



























Human	 activities	 have	 increasingly	 modified	 the	 composition	 of	 species	 assemblages	
throughout	 the	world	 due	 to	 introduction	 of	 non-native	 species	 and	 extirpation	 of	 native	
species	 (Hobbs	 et	 al.	 2006;	 Leprieur	 et	 al.	 2008;	Winter	 et	 al.	 2009;	 Villéger	 et	 al.	 2011).	
Although	 biodiversity	 is	 decreasing	 on	 a	 global	 scale	 under	 intensification	 of	 human	
pressures,	local	and	regional	diversity	increases	are	common	because	the	number	of	species	






debated	(Lawton	1994;	Naeem	et	al.	1994;	Strayer	2012),	 it	 is	unlikely	 that	changes	 in	 the	
richness	 of	 species	 can	 reliably	 predict	 changes	 in	 ecosystem	 functioning	 because	 species	
play	distinct	roles	(Naeem	et	al.	2012).	Therefore,	it	is	pivotal	to	go	further	than	taxonomic	




extirpations	 induced	 by	 human	 activities	 remain	 to	 date	 largely	 unknown.	 Indeed,	 the	
changes	 in	 functional	 diversity	 result	 from	 interaction	 between	 the	 historical	 functional	
diversity	 of	 each	 assemblage	 and	 the	 functional	 traits	 of	 the	 introduced	 and	 extirpated	
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species.	 If	 the	 species	 introduced	or	extirpated	exhibit	particular	 functional	attributes,	 the	
functional	 diversity	 of	 assemblages	 could	 be	 affected	 by	 even	 small	 change	 in	 species	
richness	(Azzurro	et	al.	2014,	Villéger	et	al.	2010).	On	the	contrary,	if	introduced	species	are	
redundant	 with	 native	 species,	 functional	 diversity	 could	 remain	 stable	 even	 if	 species	
richness	 varies	 strongly.	 Historical	 functional	 diversity	 and	 numbers	 of	 introduction	 and	
extirpation	events	vary	across	and	within	continents	and	thus	changes	in	taxonomic	diversity	
are	expected	 to	be	poor	predictor	of	 changes	 in	 functional	diversity	 (Mouillot	 et	 al.	 2013,	
Villéger	 et	 al.	 2014).	 Therefore,	 to	 fully	 understand	 the	 consequences	 of	 species	










these	 changes	 are	 consistent	with	 the	 taxonomic	 changes	 experienced	 by	 the	world	 river	
basins.	We	disentangle	the	determinants	of	changes	 in	 functional	diversity	 throughout	the	
relative	 contribution	 of	 historical	 functional	 diversity	 and	 the	 functional	 traits	 of	 the	 non-




differentiated	 the	non-native	 species	 native	 from	another	 realm	 (called	 hereafter	 ‘exotic’)	
and	those	introduced	within	the	same	realm	(called	hereafter	‘translocated’).		
Results	and	discussion	
The	 introduction	 of	 non-native	 species	 and	 extirpation	 of	 native	 species	 led	 to	 a	 global	
increase	over	the	two	last	centuries	in	both	taxonomic	(TD)	and	functional	diversity	(FD)	of	
freshwater	 fishes	 (Figure	 1a,	 b).	 However,	 the	 magnitude	 of	 the	 changes	 in	 fish	 FD	
(measured	as	a	ratio	between	current	and	historical	FD)	largely	exceeded	the	changes	in	TD	















These	 relationships	 demonstrate	 that	 changes	 in	 historical	 species	 composition	 can	
dramatically	increase	the	fish	FD	in	a	river	basin.	For	instance,	the	San	Jose	del	Cabo	river	in	
USA	or	the	Oum-er-Rbia	(the	longest	Morocco	river)	rivers	experienced	an	increase	of	their	
TD	of	1.25	and	1.14,	respectively,	but	such	 increase	turns	to	a	42.58	and	14.38	 increase	 in	
FD,	respectively.	This	testifies	that	even	slight	changes	in	species	richness	can	cause	marked	
increases	in	FD.		
The	 historical	 species	 richness	 and	 the	 number	 of	 introduced	 species	 were	 the	 main	
determinants	driving	the	changes	in	FD	in	the	six	biogeographic	realms,	whereas	the	number	
of	extirpations	 remained	a	non-significant	predictor	 in	 the	 six	biogeographic	 realms	 (Table	
2).	 Moreover,	 the	 proportion	 of	 exotic	 species	 (i.e.	 species	 natives	 from	 others	
biogeographic	 realms)	among	 the	number	of	non-native	species	 introduced	 is	a	 significant	
predictor	in	the	two	most	invaded	realms	(i.e.	Nearctic	and	Palearctic)	and	in	the	Australian	
realm.	 These	 results	 reinforced	 the	 predominant	 contribution	 of	 non-native	 species	 and	
often	 of	 exotic	 species,	 to	 changes	 in	 biodiversity,	 already	 demonstrated	 for	 changes	 in	
taxonomic	diversity	(Leprieur	et	al.	2008,	Villéger	et	al.	2011).		
Thus,	the	assemblages	with	low	historical	TD	appeared	strongly	sensitive	to	introduction	of	
non-native	 species.	 For	 instance,	 among	 the	 ten	 most	 impacted	 river	 basins	 worldwide	






high	 levels	 of	 change	 in	 FD	 were	 due	 to	 the	 introduction	 of	 non-native	 species	 with	
functional	traits	significantly	differing	from	those	of	the	native	fauna.	Indeed,	the	distance	in	
the	functional	space	between	the	centroid	of	all	the	native	species	of	a	biogeographic	realm	
and	 the	 centroid	 of	 only	 the	 non-native	 species	 	 (CD)	 were	 significantly	 greater	 than	 the	
distance	between	the	centroid	of	the	functional	volume	of	the	native	biogeographic	realm	
and	 the	 centroid	 of	 a	 random	 selection	 of	 native	 species	 belonging	 to	 the	 biogeographic	
realm	 in	 the	 functional	 space	 (H0)	 (SES(CD)	 =	 4.25,	 p	 >	 0.999;	 SES(CD)=	 2.22,	 p	 >	 0.976;	
SES(CD)=	3.46,	p	>	0.999,	respectively;	Table	S2).	Moreover,	such	a	result	is	reinforced	by	the	
functional	traits	of	exotic	species	that	were	functionally	distant	from	the	functional	traits	of	
the	 native	 freshwater	 fish	 fauna	 for	 the	 two	most	 invaded	 realm	 (SES(CD)Exotic	 =	 3.10,	 p	
>0.988	for	Nearctic	and	SES(CD)Exotic	=	3.65,	p	>0.999	for	Palearctic,	Table	S2).	This	testified	
that	exotic	species	contributed	to	the	increase	in	FD	of	the	assemblages	in	these	realms.	For	
instance,	 the	 introduction	 of	 the	 giant	 East	 European	 catfish	 (Silurus	 glanis)	 in	 western	
European	rivers,	historically	free	from	siluriforms	(Copp	et	al	2009),	caused	a	marked	change	
in	 the	 FD	 of	 these	 rivers.	 A	 similar	 inflation	 was	 also	 due	 to	 the	 introduction	 of	 the	
Pterygoplichthys	 in	 southern	 Nearctic	 and	 Oriental	 rivers	 that	 do	 not	 historically	 host	
Loricarids	(Page	et	al.	2006;	Hossain	et	al.	2008).		








realms	 (Toussaint	et	al.	2016b).	 Such	a	pattern	 is	 verified	 for	 these	 two	 realms	where	 the	
exotic	 species	 shared	closer	 functional	 traits	values	 than	expected	under	H0	 (Table	3)	and	
hence	tend	to	slightly	 increase	FD	of	the	assemblages	in	these	realms	(Figure	2).	Finally,	 in	
the	 Afrotropical	 realm,	 the	 non-native	 species	 functional	 traits	 values	 non	 significantly	
different	 to	 the	 functional	 traits	 of	 native	 species	 neither	 in	 terms	of	 FD	nor	 in	 CD	 in	 the	
functional	space	(Table	3).	
According	 to	 the	 current	 predictions	 on	 invasion	 trends,	 mainly	 mediated	 by	 economic	




(Gozlan	 2010),	 the	 vast	 majority	 of	 introductions	 are	 now	 related	 to	 the	 ornamental	
aquarium	trade	and	considered	as	a	significant	source	of	present	and	future	invasions	across	
the	world	 (Padilla	and	Williams	2004;	Copp	et	al.	2007;	Strayer	2010;	Strecker	et	al.	2011;	
Chucholl	2013).	Thus,	 the	non-native	species	support	distant	 function	 traits	 relative	 to	 the	
different	human	uses	(i.e.	aquaculture,	ornamental,	angling,	Moyle	and	Marchetti	2006).	For	
instance,	 aquarium	 fish	 releases	 in	 North-America	 involved	 exotic	 species	 such	 as	 neon	




Moreover,	 extirpations	 of	 native	 species	 are	 predicted	 to	 increase	 in	 the	 next	 decades	
(VanderZanden	 2005,	 Hulme	 et	 al.	 2009,	 Villéger	 et	 al	 2015).	 Extirpation	 of	 vulnerable	
species	 are	 likely	 to	 lead	 to	 loss	 of	 functional	 diversity	 since	 the	 vulnerable	 species	
supported	unique	functional	attributes	(Mouillot	et	al.	2013;	Toussaint	et	al.	2016b;	Leitao	et	
al.	 2016).	 Forthcoming	 studies	 should	 also	quantify	 to	which	extent	 the	 introductions	 and	
extirpations	have	affected	the	functional	dissimilarity	between	assemblages	and	quantify	in	












were	 measured.	 The	 non-native	 species	 refers	 to	 the	 non	 native	 species	 introduced	 and	
established	 in	 the	 considered	 river	 basin.	 We	 considered	 the	 6	 terrestrial	 biogeographic	
realms	 (Afrotropical,	 Australian	 (including	 Oceania),	 Nearctic,	 Neotropical,	 Oriental	 and	
	 146	




freshwater	 fish	 species	 out	 of	 the	 ca.	 13,000	 described	 strictly	 freshwater	 fish	 species	
(Nelson	2006),	and	hence	covers	77	%	of	the	documented	world	freshwater	fish	fauna.	Each	
species	is	described	with	ten	functional	traits	(see	Toussaint	et	al.	2016b	for	details).	Briefly,	
body	 size	 was	 estimated	 using	 maximum	 body	 length	 registered	 on	 Fishbase	
(www.fishbase.org	 ;	 Froese	&	 Pauli	 2013).	 Nine	morphological	 traits	 describing	 the	 shape	
and	 position	 of	 the	 external	 anatomical	 characteristics	 of	 fishes	 (i.e.	 head,	 eyes,	 mouth,	
pectoral	 and	 caudal	 fins)	 were	 measured	 on	 side	 view	 picture,	 using	 one	 specimen	 by	
species.	 Some	 species	 have	 unusual	 morphologies	 (species	 without	 tail,	 flatfishes)	 that	




Functional	 space	 The	 ten	 functional	 traits	 were	 ordered	 in	 a	 multidimensional	 functional	
space	by	means	of	Principal	Components	Analysis	using	a	regularized	algorithm	designed	for	
ordination	analysis	 to	handle	the	missing	values	 (Josse	and	Husson	2012).	The	first	5	axes,	




trait	 using	 sensitivity	 procedure.	 We	 tested	 the	 effect	 of	 each	 functional	 trait	 on	 the	
functional	distance	between	species	by	rerunning	all	analyses	using	all	combinations	of	nine	
functional	traits	out	of	ten.	The	results	were	hardly	affected	by	this	procedure	(Mantel	tests	
r	 >	 0.900,	 P	 <	 0.001).	 Thus,	 the	 functional	 space	was	 not	 influenced	 by	 one	 trait	 and	 the	
functional	 space	 result	 from	a	 combination	of	 10	 functional	 traits.	 Thus	our	 findings	were	
not	affected	by	functional	trait	selection.		
Biodiversity	indices	Taxonomic	diversity	(TD)	was	calculated	as	the	number	of	species	in	each	
river	basin.	Functional	diversity	 (FD)	was	assessed	with	 the	 functional	 richness	 index	 (FRic,	
Villéger	et	al.	2008),	computed	as	the	volume	of	the	minimum	convex	hull	that	includes	all	
the	species	in	the	5-dimensional	functional	space.	The	higher	the	FD,	the	higher	the	range	of	
functional	 trait	 values	 in	 the	 species	pool	 considered.	Because	 the	 FD	was	 calculated	as	 a	
multidimensional	volume	in	5-dimensions,	we	considered	only	the	assemblages	that	host	at	























for	 potential	 curvilinear	 relationship.	 The	 significance	of	 both	 linear	 and	quadratic	models	
was	 assessed	 using	 the	 F-statistic.	 The	 additional	 information	 provided	 by	 the	 quadratic	
model	 was	 assessed	 on	 the	 basis	 of	 percentage	 of	 explained	 variance	 (R2)	 and	 the	 small	
sample	 size-corrected	 (AICc).	 Linear	 and	 quadratic	models	were	 compared	 based	 on	 their	
AICc	and	the	model	with	the	lowest	AICc	was	considered	as	the	most	parsimonious.	In	case	
of	the	two	models	were	equivalent	(i.e.	ΔAICc	=	AICcQuadratic	–	AICcLinear,	between	0	and	
2),	 models	 with	 less	 parameters	 (i.e.	 linear	 model)	 were	 chosen	 (Burnham	 &	 Anderson	
2004).		
Determinant	of	changes	 in	FD.	To	go	 further	 than	 looking	 to	 the	effect	of	change	 in	TD	to	
change	 in	 FD,	 we	 tested	 the	 contribution	 of	 five	 potential	 determinants	 to	 explain	 the	
changes	in	FD:	the	historic	FD,	the	number	of	non-natives	species,	the	percentage	of	exotic	
species	 (i.e.	 species	native	 from	other	biogeographic	 realm)	among	 the	non-native	species	







fauna,	given	 the	number	of	non-native	 species	 introduced,	 throughout	 two	 indices:	1)	 the	
functional	diversity	(FD)	was	computed	as	the	volume	of	the	minimum	convex	hull	in	the	5-
dimensional	 functional	 space	 that	 includes	 all	 non-native	 species	 introduced	 in	 a	 given	
biogeographic	 realm	 and	 2)	 the	 centroid	 distance	 (CD)	 was	 computed	 as	 the	 distance	
between	the	centroid	of	the	non-native	species	pool	and	the	centroid	of	the	biogeographic	
realm	 native	 fauna.	 These	 two	 indices	 allowed	 us	 to	 measure	 if	 the	 pool	 of	 non-native	
species	1)	hosted	a	functional	diversity	different	than	a	functional	diversity	expected	under	a	
random	 selection	 of	 native	 species,	 given	 the	 number	 of	 non-native	 species	 (FD)	 and	 2)	
localized	in	a	different	position	in	the	functional	space	(CD)	than	the	position	expected	under	
a	random	selection	of	native	species,	given	the	number	of	species.						
For	each	biogeographic	 realm,	 to	 test	whether	 the	 functional	diversity	and	position	 in	 the	
functional	 space	 of	 the	 non-native	 species	 pool	 introduced	 in	 the	 realm	was	 significantly	
different	 from	 functional	 diversity	 (and	 centroid	 distance)	 of	 a	 random	 subset	 of	 native	
species	 belonging	 to	 the	 realm,	 we	 used	 null	 models	 based	 on	 randomization	 of	 species	
pools.	We	simulated	999	assemblages	of	native	 species	 sorted	 in	 the	biogeographic	 realm	
and	for	each,	we	measured	FD	(called	FD,1/")	and	CD	(called	CD,1/").	For	each	simulated	




CD,1/"):	 SES = (IND-*$ − mean(IND,1/"))/sd(IND,1/")	 where	 IND	 is	 the	 name	 of	 used	
index	(either	FD	or	CD).	The	significance	of	the	difference	from	null	expectations	was	tested	
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Nearctic	(n=164)	 3.47±11.15	 1.25±0.54	 1.86±3.80	
	
[0.99-9.86]	 [1.00-2.45]	 [0.85-4.77]	
	 	 	 	
Neotropical	(n=138)	 2.12±4.31	 1.08±0.17	 1.70±2.85	
	
[1.00-5.26]	 [1.00-1.43]	 [0.99-4.15]	
	 	 	 	
Oriental	(n=48)	 1.53±1.92	 1.05±0.14	 1.33±1.26	
	
[1.00-4.37]	 [1.00-1.40]	 [0.98-2.98]	
	 	 	 	




World	(n=811)	 2.65±8.07	 1.17±0.34	 1.78±3.61	
		 [1.00-7.24]	 [1.00-1.74]	 [0.89-4.96]	
Both	 changes	 in	 taxonomic	 and	 functional	 diversity	 were	 calculated	 as	 the	 ratio	
between	 the	 current	 and	 historical	 values	 of	 these	 indices,	 respectively	 (i.e.	 values	
higher	 than	 1	 indicate	 an	 increase	 from	 historical	 to	 current	 situation).	 For	 each	
biogeographic	 realm	and	 the	world,	 the	mean	and	standard	deviation	are	shown	 in	















For	 each	 biogeographic	 realm,	 the	 contributions	 of	 four	 variables	 and	 their	 pairwise	
interactions	 to	 the	 change	 in	 functional	 diversity	 were	 assessed	 using	 a	 linear	 model.	
Predictor	variables	were:		historical	functional	diversity	(FD	historic	(log)),	the	number	of	non-
native	species	(Nb.	Non-natives	species	(log+1)),	the	proportion	of	exotic	species	(i.e.	native	
from	 another	 realm,	 Prop.	 Exotic	 species)	 and	 the	 number	 of	 extirpated	 species	 (Nb.	 ext.	
species	 (log+1)).	 FD	 historic,	 Nb.	 Non-natives	 species	 and	 Nb.	 ext.	 species	 were	 log-
transformed.	A	 complete	model	was	 built	 and	 simplified	 using	 an	AIC-stepwise	 procedure.	
The	best	models	(with	the	lowest	AIC)	are	presented	here.		 	
Biogeographic 
realm Variables df 
Sum of 
Squared F value P value  
Afrotropical FD historic (log) 1 6.81 73.55 <0.001 ***  
 Nb. Non-natives species (log+1) 1 0.93 9.99 0.005 **  
 Prop. Exotic species  1 0.15 1.59 0.220 ns  
 FD historic (log) x Nb. Non-natives species (log+1) 1 1.08 11.68 0.002 **  
 FD historic (log) x Proportion of Exotic species  1 0.47 5.03 0.035 *  
 Nb. Non-natives species (log+1) x Prop. Exotic species  1 0.01 0.02 0.901 ns  
 Residuals 22 2.04    
       
Australian FD historic (log) 1 33.97 271.78 <0.001 ***  
 Nb. Non-natives species (log+1) 1 11.19 89.61 <0.001 ***  
 Prop. Exotic species  1 2.39 19.14 <0.001 ***  
 FD historic (log) x Nb. Non-natives species (log+1) 1 2.25 17.97 <0.001 ***  
 FD historic (log) x Proportion of Exotic species  1 2.41 19.26 <0.001 ***  
 Nb. Non-natives species (log+1) x Prop. Exotic species  1 0.07 0.53 0.467 ns  
 Residuals 90 11.25    
        
Nearctic FD historic (log) 1 55.50 422.05 <0.001 ***  
 Nb. Non-natives species (log+1) 1 23.58 179.30 <0.001 ***  
 Proportion of Exotic species  1 1.90 14.46 <0.001 ***  
 FD historic (log) x Nb. Non-natives species (log+1) 1 15.55 118.25 <0.001 ***  
 FD historic (log) x Proportion of Exotic species  1 0.74 5.59 0.020 *  
 Nb. Non-natives species (log+1) x Prop. Exotic species  1 0.77 5.84 0.017 *  
 Residuals 101 13.28    
       
Neotropical FD historic (log) 1 27.23 97.03 <0.001 ***  
 Nb. Non-natives species (log+1) 1 0.14 0.49 0.487 ns  
 FD historic (log) x Nb. Non-natives species (log+1) 1 2.25 8.01 0.007 **  
 Residuals 43 12.07   
        
Oriental FD historic (log) 1 7.17 28.33 <0.001 ***  
 Nb. Non-natives species (log+1) 1 2.25 8.91 0.007 **  
 FD historic (log) x Nb. Non-natives species (log+1) 1 0.14 0.56 0.462 ns  
 Residuals 23 5.82    
        
Palearctic FD historic (log) 1 49.58 448.27 <0.001 ***  
 Nb. Non-natives species (log+1) 1 23.76 214.82 <0.001 ***  
 Proportion of Exotic species  1 0.64 5.80 0.017 *  
 FD historic (log) x Nb. Non-natives species (log+1) 1 18.32 165.69 <0.001 ***  
 FD historic (log) x Proportion of Exotic species  1 2.04 18.45 <0.001 ***  








(Introductions)	 and	 of	 only	 the	 non-native	 species	 native	 from	other	 biogeographic	 realm	
(Exotic)	 introduced	 in	 the	 realm	 were	 compared	 to	 the	 functional	 diversity	 of	 the	 native	
species	of	the	realm	using	a	null	model.	We	simulated	999	assemblages	of	the	same	species	
richness	where	species	were	 randomly	 sorted	among	 the	native	 species	pool	belonging	 to	
the	realm.	The	standardized	effect	size	(SES)	was	used	to	measure	the	difference	between	
















species	 Observed		 SES	 	P	values	
Afrotropical	 	 	 	 	 	
	 Introductions	 44	 17.50	 -1.04	 0.031	
	 Exotics	 18	 1.88	 -0.93	 0.064	
Australian	 	 	 	 	 	
	 Introductions	 52	 35.30	 -1.40	 0.016	
	 Exotics	 33	 8.97	 -1.24	 0.006	
Nearctic	 	 	 	 	 	
	 Introductions	 220	 368.16	 -0.11	 0.493	
	 Exotics	 46	 61.61	 0.89	 0.869	
Neotropical	 	 	 	 	 	
	 Introductions	 70	 63.72	 -1.38	 0.004	
	 Exotics	 27	 7.39	 -0.97	 0.008	
Oriental	 	 	 	 	 	
	 Introductions	 56	 97.61	 -0.29	 0.464	
	 Exotics	 29	 20.21	 -0.65	 0.248	
Palearctic	 	 	 	 	 	
	 Introductions	 168	 279.01	 -0.39	 0.411	
	 Exotics	 32	 20.41	 -0.36	 0.441	
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FIGURE	LEGEND	
Figure	 1.	 Changes	 in	 taxonomic	 and	 functional	 diversity	 of	 the	 world	 freshwater	 fish	











introductions.	 Changes	 in	 TD	 and	 FD	 were	 calculated	 as	 the	 ratio	 between	 current	 and	
historical	values	of	indices.	For	each	biogeographic	realm,	the	relationship	between	δFD	and	
δTD	was	tested	using	linear	and	polynomial	regressions	to	account	for	potential	curvilinear	









































































“Le besoin de comprendre, aussi bien au niveau d’un événement 
banal que d’une réalité plus globale, paraît être une nécessité 
fondamentale de l’être humain.” 
 



















En	 fait,	 ces	 études	 reflètent	 l’hétérogénéité	 des	 informations	 disponibles	 sur	 les	
caractéristiques	écologiques	des	espèces.	Parmi	 les	 traits	 fonctionnels	disponibles	pour	 les	






































diversité	 fonctionnelle.	Un	 tel	 résultat	 suggère	 que,	 au	 delà	 de	 protéger	 les	 zones	 à	 forte	
diversité	 taxonomique,	 comme	 les	points	 chauds	de	biodiversité,	notre	étude	montre	que	
même	 les	 zones	de	 faible	diversité	 sont	 susceptibles	de	 connaître	une	 forte	perte	de	 leur	
diversité	 fonctionnelle	 dans	 un	 contexte	 de	 changement	 global	 et	 une	 perte	 attendue	
d’espèces	au	cours	de	ce	siècle	(Vander	Zanden	2005	;	Hulme	et	al.	2009	;	Essl	et	al.	2010).	





impacts	 des	 activités	 humaines	 sur	 les	 changements	 taxonomiques	 de	 compositions	 des	




les	 zones	 fortement	 anthropisées,	 telles	 que	 l’Europe	 de	 l’Ouest	 ou	 l’Amérique	 du	 Nord	
(Leprieur	 et	 al.	 2008a).	 Ces	 changements	 ont	 également	 induit	 un	 changement	 de	 la	
ressemblance	 entre	 les	 faunes	 de	 poissons	 d’eau	 douce	 à	 l’échelle	 globale	 (Villéger	 et	 al.	
2011).	Cependant,	à	ce	stade,	les	patrons	globaux	montrés	par	Villéger	et	al.	(2011)	restaient	
contrastés	 entre	 des	 situations	 d’homogénéisation	 (c’est-à-dire	 une	 augmentation	 de	 la	










le	même	effet	 sur	 ces	 changements	 (Article	P3).	Quelques	 espèces,	 largement	 introduites	
partout	dans	le	monde,	expliquent	à	elles	seules,	une	grande	part	de	ces	changements.	Ces	
résultats	mettent	en	lumière	le	rôle	majeur	des	activités	humaines	et	soulignent	la	nécessité	




(Article	 P4).	 En	 effet,	 nous	 avons	 mis	 en	 évidence	 une	 augmentation	 de	 la	 diversité	
fonctionnelle	des	assemblages	de	poissons	d’eau	douce	de	150%,	en	moyenne,	soit	plus	de	7	
fois	plus	importante	que	l’augmentation	de	la	diversité	taxonomique,	qui	est	d’environ	20%.	
Un	 tel	 changement	 s’explique	par	 les	 traits	 fonctionnels	 des	 espèces	non-natives	 qui	 sont	
différents	 de	 ceux	 des	 faunes	 natives,	 en	 particulier	 dans	 les	 zones	 fortement	 impactées	
comme	 la	 zone	 Néarctique	 et	 Paléarctique.	 Les	 traits	 fonctionnels	 des	 espèces	 exotiques	
introduites	dans	 ces	 zones	 contribuent	également	à	 renforcer	 la	 forte	augmentation	de	 la	
diversité	 fonctionnelle	 puisque	 qu’elles	 portent	 des	 traits	 fonctionnels	 éloignés	 des	 traits	
fonctionnels	des	espèces	natives.	
De	 plus,	 les	 changements	 observés	 de	 diversité	 fonctionnelle	 sont	 accentués	 dans	 les	






par	 un	 développement	 du	 commerce	 d’aquariophile,	 les	 patrons	 des	 zones	Néarctique	 et	
Paléarctique	pourraient	se	généraliser	aux	autres	zones	biogéographiques	dans	les	décennies	
à	 venir.	 En	 zone	 Orientale,	 par	 exemple,	 où	 le	 commerce	 aquariophile	 se	 développe	




ou	 Sturiosoma),	 qui	 différent	 fortement	 des	 caractéristiques	morphologiques	 des	 espèces	










de	 position	 moyenne	 de	 la	 diversité	 fonctionnelle	 des	 assemblages	 au	 sein	 de	 l’espace	
fonctionnel	 (cas	 1,	 encadré	 8),	 soit	 par	 une	 augmentation	 encore	 plus	 importante	 de	 la	







Encadré 8. Illustration de changements de la diversité fonctionnelle d’un assemblage sous l’effet
combiné des introductions et des extirpations d’espèces.
Soit un assemblage historique à 4 espèces qui possède une diversité fonctionnelle donnée (situation
historique). Après introduction d’une espèce non-native, la diversité fonctionnelle augmente (situation
actuelle). Cette situation est analogue à celle observée pour les assemblages de poissons d’eau douce.
J’illustre ici 2 cas de changements potentiels futurs, à savoir un cas où une espèce serait extirpée (Cas 1) et
un cas où une seconde espèce serait introduite, sans extirpation (Cas 2). Pour chaque cas, les indices de






































































fonctionnelle	 des	 poissons	 d’eau	 douce	 et	 prédire	 leurs	
changements	futurs.	
V.2.1.	 Caractériser	 la	 diversité	 fonctionnelle	 historique	 à	 l’échelle	 des	 bassins	
versants.	
Afin	d’affiner	 les	patrons	historiques	de	diversité	 fonctionnelle,	 j’envisage	pour	 la	 suite	de	
comparer	les	patrons	de	diversité	fonctionnelle	à	ceux	de	diversité	taxonomique	à	l’échelle	













alpha	 diversité	 fonctionnelle	 et	 partager	 entre	 eux	 une	 faible	 proportion	 de	 leur	 diversité	
fonctionnelle	(c’est-à-dire	une	forte	béta	diversité,	caractérisée	par	une	forte	contribution	du	
turnover,	encadré	9,	cas	2).	Il	n’est	cependant	pas	possible	d’inférer	ces	patrons	à	partir	des	









Encadré 9. Illustration théorique de l’organisation de la diversité fonctionnelle des assemblages au
sein de la diversité fonctionnelle d’une zone biogéographique.
Soit un espace fonctionnel fixe représentant la diversité fonctionnelle d’une zone biogéographique
(espace brun) et 4 assemblages théoriques (en couleur). Dans les 2 cas, les assemblages possèdent le
même nombre d’espèces. Dans le cas 1, les assemblages partagent une forte diversité fonctionnelle
(forte redondance fonctionnelle) alors que dans le cas 2, chaque assemblage abrite une forte diversité
fonctionnelle unique. Ainsi, pour une même diversité fonctionnelle régionale, les indices d’alpha et


























Cas 1 Cas 2
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versant	abrite	une	proportion	unique	de	diversité	fonctionnelle,	cela	témoignerait	d’une	forte	
vulnérabilité	 fonctionnelle,	 où	 tous	 les	 bassins	 versants	 devraient	 être	 conservés	 afin	 de	





trois	 grandes	 hypothèses	 généralement	 utilisées	 pour	 expliquer	 les	 patrons	 de	 diversité	
taxonomique	au	grain	du	bassin	versant	:	aire-espèce	;	énergie	et	histoire	(Guégan	et	al.	1998	;	
Oberdorff	et	al.	2011).	
En	 effet,	 si	 la	 diversité	 fonctionnelle	 se	 révèle	 n’être	 pas	 uniquement	 déterminée	 par	 la	
diversité	taxonomique,	il	se	peut	que	les	conditions	environnementales	aient	également	pu	
influencer	 les	 traits	 fonctionnels	 des	 espèces	 (Schleuter	 et	 al.	 2012	 ;	Ordonez	&	 Svenning	




fonctionnelle	 par	 la	 coexistence	 d’espèces	 appartenant	 à	 des	 ordres	 différents	 et	 ainsi	
























les	changements	de	 la	 facette	alpha	de	 la	diversité	 fonctionnelle,	c’est	à	dire	pour	chaque	
assemblage,	indépendamment	des	autres.	Cependant,	comme	pour	la	facette	taxonomique,	
ces	 changements	 ont	 également	 pu	 affecter	 la	 béta	 diversité	 fonctionnelle,	 c’est-à-dire	 le	
changement	du	degré	de	redondance	fonctionnelle	entre	les	assemblages.		
En	étudiant	le	changement	de	béta	diversité	d’un	point	de	vue	taxonomique,	il	a	été	démontré	
que	 les	 introductions	d’espèces	non	natives	sont	 le	principal	moteur	de	 l’homogénéisation	
des	faunes	de	poissons	(Villéger	et	al.	2011	;	Article	P2).	D’un	point	de	vue	fonctionnel,	la	béta	
diversité	 fonctionnelle	 peut	 aussi	 permettre	 de	 mieux	 comprendre	 les	 conséquences	 des	
introductions	et	des	extirpations.		
Au	vu	des	résultats	 issus	de	 l’étude	sur	 les	changements	de	diversité	 fonctionnelle	 (P4),	 je	
prédis	 que,	 sous	 l’effet	 des	 introductions,	 les	 bassins	 historiquement	 pauvres	
fonctionnellement	aient	tendance	à	partager	de	plus	en	plus	de	diversité	fonctionnelle	avec	
les	bassins	plus	riches,	qui	abritent	déjà	une	forte	diversité	fonctionnelle.	Ainsi,	je	m’attends	












La	 structure	 fonctionnelle	 des	 assemblages	 étant	 susceptible	de	 représenter,	 au	moins	 en	




Il	 est	 donc	 nécessaire	 d’anticiper	 les	 situations	 à	 venir	 en	 simulant	 l’effet	 de	 futures	
introductions	et/ou	extirpations	d’espèces	sur	la	diversité	fonctionnelle	des	bassins.	Ce	type	
de	 simulation	 a	 permis	 de	 prédire	 une	 augmentation	 importante	 de	 l’homogénéisation	
taxonomique	chez	les	assemblages	de	poissons	d’eau	douce	(Villéger	et	al.	2014).	Il	serait	ainsi	
intéressant	 de	 reprendre	 ces	 simulations	 de	 changements	 futurs	 et	 d’en	 déduire	 les	
changements	attendus	en	termes	de	diversité	fonctionnelle.		
La	 prédiction	 les	 changements	 attendus	 de	 diversité	 fonctionnelle	 sous	 différents	 scenarii	
d’invasion	et	d’extirpation	pourrait	constituer	un	outil	aidant	à	anticiper	les	changements	de	









non-natives	 peuvent	 jouer	 dans	 le	 fonctionnement	 des	 écosystèmes.	 Il	 serait	 cependant	





particulier	 des	 traits	 écologiques	 qui	 pourraient	 permettre	 d’affiner	 les	 patrons	 et	 les	
conclusions	écologiques.	
J’envisage	 alors	 plusieurs	 perspectives	 pour	 améliorer	 la	 base	 de	 données	 des	 traits	
morphologiques	 (FishMORPH),	 par	 exemple	 en	 intégrant	 des	 mesures	 de	 variabilité	 intra	
spécifique	ou	en	intégrant	d’autres	traits	fonctionnels	pouvant	être	mesurés	sur	les	espèces.		
Enfin,	 le	manque	 de	 congruence	 entre	 la	 diversité	 taxonomique	 et	 fonctionnelle	 ouvre	 la	
perspective	 d’inclure	 la	 troisième	 facette	 de	 la	 biodiversité	 à	 larges	 échelles,	 à	 savoir	 la	
diversité	phylogénétique.	
V.3.1.	Prendre	en	compte	la	variabilité	intra	spécifique	
Une	 limite	à	ce	 travail	est	de	ne	pas	avoir	pris	en	compte	 la	diversité	 intra-spécifique.	 Les	
caractéristiques	 morphologiques	 peuvent	 être	 variables	 entre	 les	 individus	 et	 il	 serait	
nécessaire	de	plus	souvent	quantifier	 le	 rapport	entre	variabilité	 intra-	et	 inter-spécifiques	
(Münkemüller	et	al.	2012).	Un	nombre	croissant	d’études	semblent	montrer	que	la	variabilité	
intra-spécifique	 n’est	 pas	 négligeable	 (Violle	 et	 al.	 2012	 ;	 Hulshof	 et	 al.	 2013)	 et	 peut	
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représenter	 jusqu'à	 25%	de	 la	 variation	 des	 traits	 au	 sein	 d’une	 communauté	 (Jung	 et	 al.	
2010).	Chez	les	poissons	d’eau	douce,	il	existe	une	variabilité	intra-spécifique	non	négligeable	
pour	certaines	espèces,	aussi	bien	entre	adultes	mais	surtout	entre	les	juvéniles	et	les	adultes	






































sont	 rarement	 considérés	 comme	 dans	 les	 analyses	 pour	mesurer	 le	 rôle	 fonctionnel	 des	
poissons.	










cette	métrique	 a	 fait	 l’objet	 de	 nombreuses	 études	 en	 écologie	 aquatique,	 notamment	 à	
l’échelle	des	populations	 (Mora	&	Maya	2006	 ;	 Comte	et	 al.	 2013).	 Prendre	en	 compte	 la	
gamme	de	 tolérance	 comme	 trait	 fonctionnel	pourrait	 se	 révéler	 informatif,	 en	particulier	
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physiologique	 pour	 capter	 l’oxygène	 (Dolédec	 et	 al.	 2011).	 Certains	 tolèrent	 le	 manque	
d’oxygène,	 comme	 la	 carpe	 Cyprinus	 carpio	 ou	 le	 poisson	 rouge	 Carassius	 auratus	 ou	 au	
contraire	développent	des	stratégies	pour	respirer	dans	l’air	par	l’intermédiaire	d’un	organe	






















à	 nos	 espèces	 fonctionnellement	 décrites.	 Cette	 diversité	 phylogénétique	 pourrait	 être	
utilisée	pour	tester	dans	un	premier	temps	le	conservatisme	des	traits	fonctionnels	au	sein	de	
la	 phylogénie	 et	 s’il	 se	 révèle	 fort,	 pouvoir	 ainsi	 inférer	 les	 valeurs	 de	 traits	 fonctionnels	
d’espèces	écologiquement	mal	connues.	
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morphologique.	Pour	chaque	trait,	 il	est	 représenté	 la	proportion	de	chaque	clade	


























Figure	 3.	 Analyse	 de	 sensibilité	 testant	 l’effet	 de	 chaque	 trait	 sur	 la	 distance	
fonctionnelle	entre	les	espèces.	Chaque	panel	montre	la	corrélation	entre	la	distance	
fonctionnelle	 entre	 espèces	 considérant	 les	 10	 traits	 fonctionnels	 et	 la	 distance	
fonctionnelle	entre	espèces	considérant	9	traits.	Les	corrélations	entre	matrices	de	
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Figure S1. Morphological measurements (a) and functional traits (b) measured 



















Code Name Protocol for measurement 
Blmax Maximum Body length Maximum adult length 
Bl Body length Standard length (snout to caudal fin basis) 
Bd Body depth Maximum body depth 
Hd Head depth Head depth at the vertical of eye 
CPd Caudal peduncle depth Minimum depth of the caudal peduncle 
CFd Caudal fin depth Maximum depth of the caudal fin 
Ed Eye diameter Vertical diameter of the eye 
Eh Eye position Vertical distance between the centre of the eye to the bottom of the body  
Mo Oral gape position Vertical distance from the top of the mouth to the bottom of the body  
Jl Maxillary jaw length Length from snout to the corner of the mouth  
PFl Pectoral fin length Length of the longest ray of the pectoral fin 
PFi Pectoral fin position 
Vertical distance between the upper insertion of the pectoral 
fin to the bottom of the body 






















b. Functional traits 
Functional traits Formula Potential link with fish functions 
Body length BLmax 
Size is linked to 
metabolism, trophic 
impacts, locomotion 
ability, nutrient cycling 
Body elongation !"!# Hydrodynamism Position of fish and/or of 
its prey in the water 
column Eye vertical position 
$ℎ
!# 
Relative Eye size $#&# Visual acuity 
Oral gape position 
'(
!#  






Size of mouth and strength 
of jaw 
Body lateral shape &#!# 
Hydrodynamism and head 
size 




Pectoral fin use for 
swimming 
Pectoral fin size *+"!#  








reduction of drag 
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Figure S2. Fish functional diversity in the 6 biogeographic realms for the first 5 
PCA axes. The functional space filled by all the species of a realm is delimited by the 
dashed black line. The colored polygons within it show the functional richness of the 8 
main fish orders. The white area represents the space filled by the global pool of 
freshwater fish species. The percentage of variance explained by each axis is given in 
brackets (see also Figure S4).  
 






















(b) PC axes 4 and 5. 
















































































































Figure S2. Fish functional diversity in the 6 biogeographic realms for the first 5 
PCA axes. The functional space filled by all the species of a realm is delimited by the 
dashed black line. The colored polygons within it show the functional richness of the 8 
main fish orders. The white area represents the space filled by the global pool of 
freshwater fish species. The percentage of variance explained by each axis is given in 








Table S1: Number of species for each IUCN threat level. CR: critically 
endangered, EN: endangered, VU: vulnerable, NT: near threatened, LC: least 
concern, DD: data deficient, NE: not evaluated) 
 
 CR	 EN	 VU	 NT	 LC	 DD	 NE	
Afrotropical	 19	 39	 85	 27	 434	 102	 1622	
Australian	 0	 4	 10	 4	 29	 6	 328	
Nearctic	 14	 24	 25	 7	 242	 47	 333	
Neotropical	 3	 8	 23	 4	 95	 23	 3685	
Oriental	 30	 37	 82	 28	 379	 83	 936	
Palearctic	 19	 21	 34	 7	 186	 51	 673	
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Figure S4.  Results of the Principal Components Analysis on functional traits. A. 
Eigenvalues and percentages of variance explained by each axis. B. Percentage of contribution 






 Axis 1 Axis 2 Axis 3 Axis 4 Axis 5 
Eigenvalues 2.31 1.88 1.60 1.23 1.03 
Percentage of variance 23.1 18.8 16.0 12.3 10.3 
Cumulative percentage 
of variance 23.1 41.9 57.9 70.2 80.5 
 
B. 
 Axis 1 Axis 2 Axis 3 Axis 4 Axis 5 
Relative Eye size 5.67 <1 26.8 16.3 7.39 
Oral gape position 25.4 3.58 7.68 3.02 <1 
Relative maxillary length 20.4 5.28 <1 <1 2.03 
Eye vertical position 11 13.6 15.5 2.18 <1 
Body elongation 6.83 11.6 16.4 18.3 <1 
Body lateral shape <1 13.4 29.3 8.81 2.4 
Pectoral fin vertical position 23.9 4.75 <1 3.42 1.94 
Pectoral fin size 5.24 24 <1 11.1 4.17 
Caudal peduncle throttling <1 3.52 <1 1.92 80.6 
Maximum body length <1 19.4 3.44 34.9 <1 
The contribution of each functional trait to the first 5 axes is expressed as 







Table	 S1	 Mean	 historical	 and	 current	 taxonomic	 dissimilarity	 and	 turnover	 in	
freshwater	fish	assemblages	between	basin	pairs	in	six	biogeographical	realms.	The	




Dissimilarity	 Turnover	 	 Dissimilarity	 Turnover	
Afrotropical	 0.956	 0.916	 (96%)	 	 0.954	 0.912	 (96%)	
Australian	 	 	 0.932	 0.884	 (95%)	 	 0.929	 0.878	 (95%)	
Nearctic	 0.919	 0.833	 (91%)	 	 0.909	 0.802	 (88%)	
Neotropical	 0.962	 0.923	 (96%)	 	 0.961	 0.919	 (96%)	
Oriental	 0.955	 0.908	 (95%)	 	 0.951	 0.899	 (94%)	







with	 the	 random	 forest	 analysis	 of	 freshwater	 fish	 assemblages	 discriminate	 the	
different	groups	of	change	in	dissimilarity	and	contribution	of	turnover	in	each	of	six	
realms	 (Afrotropical,	 Australian,	 Nearctic,	 Neotropical,	 Oriental	 and	 Palaearctic).	
Variable	a	is	the	number	of	species	shared	historically,	and	e	and	g	are	changes	in	the	

























Figure S1.  Results of the Principal Components Analysis on functional traits. A. 
Eigenvalues and percentages of variance explained by each axis. B. Percentage of 
contribution of each functional trait to each axis. 
A. 
 Axis 1 Axis 2 Axis 3 Axis 4 Axis 5 
Eigenvalues 2.3 1.9 1.6 1.2 1.0 
Percentage of variance 23.1 18.8 16.0 12.3 10.3 
Cumulative percentage 
of variance 23.1 41.9 57.9 70.2 80.5 
 
B. 
 Axis 1 Axis 2 Axis 3 Axis 4 Axis 5 
Relative Eye size 5.6 <1 26.8 16.3 7.4 
Oral gape position 25.4 3.6 7.7 3.0 <1 
Relative maxillary length 20.4 5.3 <1 <1 2.0 
Eye vertical position 11.0 13.6 15.5 2.2 <1 
Body elongation 6.8 11.6 16.4 18.3 <1 
Body lateral shape <1 13.4 29.3 8.8 2.4 
Pectoral fin vertical position 23.9 4.8 <1 3.4 1.9 
Pectoral fin size 5.2 24.0 <1 11.1 4.2 
Caudal peduncle throttling <1 3.5 <1 1.9 80.6 
Maximum body length <1 19.4 3.4 34.9 <1 
The contribution of each functional trait to the first 5 axes is expressed as 
percentages and values higher than 15% are in bold font. 
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Figure S2. Distribution of the changes in functional and taxonomic diversity. For each 
index, the changes were calculated as the ratio between the current and historical situation. A 
change greater than 1 means an increase of the index whereas a change lower than 1 mean a 
decrease of the index. Left panel represent the distribution of the changes in functional diversity 
and the right represents the distribution of the changes in taxonomic diversity. Only the 456 
river basins that experimented a change by introduction and/or extirpation were considered in 






Table S1. Comparison of linear and polynomial model fitting the relation between the changes in TD and the changes in 
FD  following native species extirpations and non-native species introductions. 
Biogeographic 
realms Model Variables Estimate SD t value P value 
Afrotropical Linear Intercept -7.48 0.74 -10.06 <0.001 
  Changes in taxonomic diversity 8.39 0.70 11.92 <0.001 
  AICc    233.05 
  R2    0.64 
 Polynomial Intercept 10.42 4.16 2.51 0.014 
  Changes in taxonomic diversity -19.97 6.53 -3.06 0.003 
  Changes in taxonomic diversity 2 10.54 2.42 4.36 <0.001 
  AICc    217.55 
  dAICc    15.5 
  R2    0.71 
Australian Linear Intercept -11.47 1.74 -6.60 <0.001 
  Changes in taxonomic diversity 12.10 1.44 8.40 <0.001 
  AICc    728.90 
  R2    0.35 
 Polynomial Intercept 4.49 9.75 0.46 0.646 
  Changes in taxonomic diversity -13.12 15.24 -0.86 0.391 
  Changes in taxonomic diversity 2 9.63 5.79 1.66 0.099 
  AICc    728.23 
  dAICc    0.67 
  R2    0.36 
Nearctic Linear Intercept -16.07 1.43 -11.20 <0.001 
  Changes in taxonomic diversity 15.55 1.04 14.84 <0.001 
  AICc    1120.94 
  R2    0.58 
 Polynomial Intercept 7.85 2.74 2.85 0.005 
  Changes in taxonomic diversity -12.75 3.06 -4.15 <0.001 
  Changes in taxonomic diversity 2 6.22 0.64 9.59 <0.001 
  AICc    1048.89 
  dAICc    72.05 
  R2    0.73 
Neotropical Linear Intercept -14.98 1.83 -8.16 <0.001 
  Changes in taxonomic diversity 15.77 1.67 9.43 <0.001 
  AICc    730.94 
  R2    0.40 
 Polynomial Intercept -3.80 11.33 -0.33 0.737 
  Changes in taxonomic diversity -2.41 18.28 -0.13 0.895 
  Changes in taxonomic diversity 2 7.09 7.09 0.99 0.319 
  AICc    732.05 
  dAICc    1.10 
  R2    0.40 
Oriental Linear Intercept -8.80 1.36 -6.44 <0.001 
  Changes in taxonomic diversity 9.83 1.28 7.63 <0.001 
  AICc    165.18 
  R2    0.56 
 Polynomial Intercept 5.86 5.02 1.16 0.249 
  Changes in taxonomic diversity -16.12 8.69 -1.85 0.07 
  Changes in taxonomic diversity 2 11.21 3.71 3.01 0.004 
  AICc    158.73 
  dAICc    6.45 
  R2    0.63 
Palearctic Linear Intercept -15.02 2.22 -6.76 <0.001 
  Changes in taxonomic diversity 14.44 1.71 8.40 <0.001 
  AICc    1762.05 
  R2    0.23 
 Polynomial Intercept 0.26 6.36 0.04 0.967 
  Changes in taxonomic diversity -5.77 8.08 -0.71 0.475 
  Changes in taxonomic diversity 2 5.91 2.31 2.56 0.011 
  AICc    1757.58 
  dAICc    4.48 
  R2    0.25 
For each realm independently, we compared linear and polynomial model between the changes in FD and the changes in TD. The 
models were compared based on their AICc, the best models have a significant lower AIC (differences between AIC (dAICc) > 2). 








species	 Observed		 SES	 P	values	
Afrotropical	 	 	 	 	 	
	 Introductions	 44	 2.40	 1.41	 0.907	
	 Exotics	 18	 2.46	 1.20	 0.895	
Australian	 	 	 	 	 	
	 Introductions	 52	 2.33	 -0.36	 0.365	
	 Exotics	 33	 2.39	 -0.10	 0.483	
Nearctic	 	 	 	 	 	
	 Introductions	 220	 2.34	 4.25	 0.999	
	 Exotics	 46	 2.64	 3.10	 0.988	
Neotropical	 	 	 	 	 	
	 Introductions	 70	 2.59	 0.58	 0.739	
	 Exotics	 27	 3.05	 1.61	 0.913	
Oriental	 	 	 	 	 	
	 Introductions	 56	 2.73	 2.22	 0.976	
	 Exotics	 29	 2.64	 1.22	 0.881	
Palearctic	 	 	 	 	 	
	 Introductions	 168	 2.46	 3.46	 0.999	
	 Exotics	 32	 2.42	 3.65	 0.999	
	
For	each	biogeographic	 realm,	 the	observed	distance	 in	 the	 functional	 space	between	 the	
centroid	 of	 all	 the	 native	 species	 and	 the	 centroid	 of	 only	 the	 non-native	 species	





used	 to	 measure	 the	 difference	 between	 observed	 values	 (CD#$%)	 and	 null	 expectation	













rouge	 est	 la	 droite	 identité	 renseignant	 une	 différence	moyenne	 autant	 due	 à	 la	 variabilité	 inter-	
qu’intra-spécifique.	 Les	 valeurs	 dans	 l’encadré	 correspondent	 aux	 résultats	 des	 tests	 de	Wilcoxon	
testant	 la	différence	entre	 la	variabilité	 interspécifique	moyenne	et	 la	valeur	 fixe	de	50%.	 (D’après	
Adrien	Solacroup,	stagiaire	M1,	2014).	
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